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AVANT-PROPOS 
Ce mémoire a été rédigé dans le but de présenter les principaux résultats obtenus 
dans le cadre d'une étude de Maîtrise en sciences de l' environnement, selon les 
exigences réglementaires des études de cycles supérieurs de l'Université du Québec à 
Trois-Rivières. 
Mon projet de maîtrise s'insère dans un programme de recherche, mené par les 
professeurs Gilbert Cabana et Hélène Glémet, visant à examiner l'influence de l'hypoxie 
tant au niveau de la physiologie des poissons qu'à l' ensemble du réseau trophique 
lacustre. Les objectifs de cette étude sont d'examiner l' influence de l'hypoxie sur 
l'intégration des sources sédimentaires hypolimnétiques dans les réseaux trophiques 
lacustres. La méthodologie consiste à 'utiliser les ratios isotopiques d'invertébrés et de 
poissons dans un modèle de mélange isotopique, afin de quantifier la contribution des 
sources de proies de plusieurs populations de poissons, dans 13 lacs du Bouclier 
canadien. Nous prédisons que le lien trophique entre les sources sédimentaires 
hypolimnétiques et les consommateurs situés au sommet du réseau trophique devrait être 
affaibli par l'hypoxie. 
Ce document est principalement constitué de deux chapitres. Dans le premier 
chapitre, il y a une introduction générale qui présente la problématique et une revue de 
littérature qui s' inspire essentiellement du document présenté dans le cadre du cours 
Séminaire 1 (ECL-6005). Le deuxième chapitre renferme les principaux résultats obtenus 
sous la forme d'un article scientifique et inclut quatre annexes. 
Il a été convenu avec mon directeur le Dr Gilbert Cabana qu'un article issu des 
résultats de cette étude sera soumis au Journal canadien des sciences halieutiques et 
aquatiques. Je serai donc l' auteur principal de cet article et Gilbert Cabana et 
Hélène Glémet en seront coauteurs. 
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INTRODUCTION GÉNÉRALE 
Le territoire québécois recèle de centaines de milliers de lacs qui sont de plus en 
plus recherchés comme lieux de détente et de villégiature. En conséquence, les activités 
anthropiques sont en augmentation et se déroulent de plus en plus près des plans d' eau. 
Inévitablement, la présence humaine accrue dans les bassins versants pourrait 
potentiellement modifier ces écosystèmes aquatiques et engendrer de nouvelles 
conditions dans le fonctionnement et la structure de ces écosystèmes (Mason, 1981; 
Lake et al. , 2000). 
Il est frappant de constater les différents changements de préoccupations 
concernant les problèmes environnementaux, à travers les décennies. Par exemple, au 
niveau des lacs, on rapporte souvent dans les médias, ces dernières années, des 
problèmes liés aux apports excessifs de nutriments et de matières organiques qui sont 
reconnus, entre autres pour favoriser l' eutrophisation et les floraisons d ' algues toxiques. 
Toutefois, il existe d'autres perturbations moins spectaculaires qui peuvent affecter les 
écosystèmes lacustres. Par exemple, on constate de plus en plus que les zones faibles en 
oxygène dissous (hypoxiques) prennent de l' ampleur et sont en augmentation, et ce, 
dans plusieurs écosystèmes aquatiques partout autour de la planète (Diaz, 2001; Pollock 
et al. , 2007). Diaz (2001) mentionne à ce sujet que la prolifération récente des zones 
hypoxiques est possiblement causée, en partie, par des apports soutenus en nutriments et 
en matière organique provenant des activités anthropiques dans les bassins versants. 
L'oxygène dissous (02) est une molécule toute simple essentielle à la respiration 
de la plupart des organismes terrestres et aquatiques. Par le fait même, 1'0 2 est souvent 
mentionné comme étant une composante essentielle au maintien de la biodiversité des 
écosystèmes lacustres (Sarkka, 1993; Nürnberg, 1995(a); Rabette et Lair, 1999; Lake 
et al. , 2000). 
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Par ailleurs, des études récentes suggèrent que certains organismes, situés à la base 
du réseau trophique lacustre, pourraient utiliser la matière organique sédimentaire 
(détritus) comme sources de carbones (Wetzel, 1995; Moore et al. , 2004; Rooney et al. , 
2006). Cette source de nourriture pourrait potentiellement atteindre les plus hauts 
niveaux trophiques par l' entremise des relations prédateurs proies caractérisant les 
communautés piscicoles (Schindler et Scheuerell, 2002). 
Étant donné que les écosystèmes lacustres pourraient être influencés par une 
augmentation des activités anthropiques (Mason, 1981 ; Carignan et Steedman, 2000; 
Lake et al. , 2000) et par les phénomènes de changements climatiques (Magnuson et al. , 
1997), il devient donc primordial de comprendre leur fonctionnement et de connaître 
comment ils réagiront, entre autres à l' augmentation de la superficie des zones 
hypoxiques. Ce document se présente en deux parties distinctes. Un premier chapitre 
présente une rétrospective de littérature. Ce chapitre a pour objectif d'offrir au lecteur, 
une meilleure compréhension des notions de limnologie, de l 'hypoxie en milieu lacustre, 
du réseau trophique lacustre et du rôle des détritus. Cette section inclut également une 
revue sommaire de l'utilisation des isotopes stables en milieu aquatique qui constitue un 
aspect important de l' approche méthodologique de l' article scientifique présenté au 
deuxième chapitre. Le chapitre II présente les principaux résultats de ce projet de 
maîtrise sous la forme d'un article scientifique s' intitulant « Est-ce que l' hypoxie 
module l' incorporation des sources sédimentaires hypolimnétiques dans les réseaux 
trophiques? Une approche basée sur le 034S et le Ol3C ». 
CHAPITRE 1 
RÉTROSPECTIVE DE LA LITTÉRATURE 
1.1 Notions générales de limnologie 
Les lacs profonds des régions de climats tempérés sont généralement caractérisés 
par un régime de mélange saisonnier des eaux. Dans ces plans d'eau, il y a deux phases 
de stratification thermique de l' eau, soit une qui survient en été et une de moindre 
importance en hiver. Au printemps et à l' automne, les processus de brassage saisonnier 
vont permettre d'homogénéiser les propriétés physicochimiques de l' eau, à travers la 
colonne d'eau (Wetzel, 2001) (Fig. 1.1). 
Figure 1.1 
CYCLE THERMIQUE 
D'UN LAC TEMPeRÉ 
PROFOND 
HIVER 
Cycle de brassage de l' eau caractérisant les lacs stratifiés des régions 
tempérées (Source: Cégep-Ste-Foy, 2010). 
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De la surface vers le fond du plan d' eau, la stratification thermique est caractérisée 
par la présence de l' épilimnion qui constitue la couche d' eau chaude en contact avec 
l'atmosphère, suivi de la thern10cline (métalimnion) qui est une zone de mélange des 
eaux, située entre celles de l ' épilimnion et de l 'hypolimnion. Cette dernière, étant isolée 
des conditions qui prévalent en surface, est caractérisée par des températures froides de 
l 'eau, près de 4 oc. C'est à cette température que la densité maximale de l' eau est 
atteinte, ce qui positionne verticalement l' hypolimnion dans la colonne d' eau, sous les 
strates thermiques, moins denses et plus chaudes. (Wetzel, 2001). 
Les lacs peuvent également être classés selon le stade de productivité ou autrement 
dit, par leur stade d' eutrophisation. D'une façon générale, l'eutrophisation d'un plan 
d'eau survient lors de l'enrichissement en sels minéraux nutritifs qui peut apparaître 
d'une façon tout à fait naturelle dans l' eau, au cours du temps. Néanmoins, 
l' enrichissement de l' eau par les nutriments peut être accéléré par les activités 
anthropiques. Il est souvent approprié de faire une distinction entre l' eutrophisation 
naturelle et l' eutrophisation anthropique. Celle engendrée par les activités anthropiques 
apparaît beaucoup plus rapidement et est causée par des apports soutenus et élevés en 
matière organique et en nutriments dans le bassin versant du lac. C' est généralement le 
phosphore qui est le nutriment limitant dans les écosystèmes aquatiques d' eau douce, ce 
qui signifie que la productivité phytoplanctonique est contrôlée en grande partie par cet 
élément (Dillon et Rigler, 1974; Mason, 1981;Wetzel, 2001). 
1.2 L'oxygène dissous et la formation de zones hypoxiques en lac 
Les premiers travaux sur les déficits en oxygène dissous ont été menés, il y a 
longtemps par Birge et Juday (1911) et Hutchinson (1938). Ces études descriptives ont 
constitué à l ' époque, un point de départ important pour la compréhension des processus 
physicochimiques en lac. Par la suite, d' autres chercheurs se sont intéressés à développer 
des modèles prédictifs concernant l' hypoxie lacustre (Lasenby, 1975; Linsey et Lasenby, 
1985; Cornett, 1989; Molot et al. , 1992; Nürnberg, 1995a; Dillon, 2003). 
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La distribution verticale de 1'02 dans la colonne d' eau des lacs stratifiés peut 
s'expliquer par des processus biologiques et des facteurs morphométriques. D'un point 
de vue biologique, on retrouve d'une part une production d'02 par la photosynthèse dans 
la zone photique l du lac et d'autre part, une consommation d'0 2 par les processus 
d'oxydation chimiques et biologiques survenant dans la zone aphotique2 (Wetzel, 2001). 
Pour ces raisons, certains plans d' eau productifs, voire hypereutrophes, sont sujets à des 
variations diurnes de concentration en O2 qui s'expliquent par un apport élevé provenant 
de la photosynthèse durant le jour et par la respiration des organismes durant la nuit 
(Wetzel, 2001). D 'un point de vue morphométrique, certains plans d' eau profonds, en 
forme de cuvette et de faibles superficies, auront tendance à avoir une zone 
d'hypolirnnion qui sera plus difficile à homogénéiser avec le reste de la colonne d'eau 
lors des épisodes de brassages saisonniers, favorisant ainsi un problème d'oxygénation 
des eaux sous-jacentes (Lasenby, 1975; Linsey et Lasenby, 1985; Cornett, 1989; Molot 
et al. , 1992; Nürnberg, 1995a; Dillon, 2003). De plus, l' encaissement prononcé du lac, 
en réduisant le brassage et la turbulence de la strate d' eau de surface, pourrait limiter la 
profondeur de diffusion de 1' 0 2 et empêcher d' atteindre un état d' équilibre de 1'0 2 
atmosphérique dans l' eau. Il existe d' autres facteurs qui peuvent influencer les 
concentrations d'02 en lac. Par exemple, la solubilité de 1'0 2 dans l'eau diminue lorsque 
la température augmente et elle décroît quelque peu avec une réduction de la pression 
atmosphérique en altitude (Weiner, 2000; Wetzel, 2001). De plus, la solubilité de 1'0 2 
aura par contre tendance à augmenter avec une plus grande pression hydrostatique qui 
prévaut en profondeur des lacs (Weiner, 2000; Wetzel, 2001). En hiver, dans les régions 
tempérées du globe, la couche de glace fait que les échanges avec l' atmosphère et la 
photosynthèse deviennent limités, en raison de la barrière physique de la glace, 
contribuant également à réduire les concentrations d' 0 2 dans la colonne d' eau. Par 
contre, les zones hypoxiques hivernales ne se forment pas aussi rapidement qu'en été, 
car 1' 0 2 est plus soluble en eaux froides et le taux de respiration métabolique est plus 
faible (Wetzel, 2001). Ce sont plutôt les lacs eutrophes et peu profonds qui sont 
1 Zone du lac où la lumière est présente et permet la photosynthèse. 
2 Zone du lac où la lumière ne pénètre plus en quantité suffisante pour assurer la photosynthèse. 
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susceptibles d'être affectés par de sévères réductions en O2 causant dans certains cas, les 
« Winter kill » provoquant la mort massive de poissons (Linsey et Lasenby, 1985). 
D'une façon naturelle, la concentration d' 0 2 dans les profondeurs de 
l'hypolirnnion baisse graduellement au cours de l' été, car cette zone est isolée de 1'0 2 
atmosphérique et étant un endroit sans lumière, constitue un lieu de respiration 
métabolique par les organismes hétérotrophes. Toutefois, les activités anthropiques dans 
les bassins versants pourraient augmenter les apports en matière organique et la 
concentration en nutriments, ce qui aura comme conséquence d'augmenter la 
productivité de ces lacs (Carignan et Steedman, 2000). Une hausse de la productivité 
primaire va conduire à une augmentation de matière organique sédimentaire particulaire 
ou dissoute, ce qui engendre une respiration accrue de 1' 0 2 par la présence d'une plus 
grande densité de microorganismes hétérotrophes (Lind, 1987; Comett, 1989; Wetzel, 
1995; Diaz, 2001). Dans ces conditions, il est possible que la transparence de l'eau soit 
réduite, ce qui pourrait engendrer une modification du profil thermique vertical dans la 
colonne d'eau (Maso n, 1981 ; Wetzel, 2001). Dans ce cas, la hauteur de l'hypolirnnion 
sera plus élevée, réduisant ainsi la hauteur de l' épilirnnion qui demeure en contact avec 
1'0 2 atmosphérique et la zone de production de 1' 0 2 par la photosynthèse (Wetzel, 
2001). À un stade avancé d' eutrophisation, la demande biologique en 0 2 s'accentue 
inévitablement (Wetzel, 2001). On retrouvera alors des zones réductrices qui 
deviendront le siège de fermentations anaérobies produisant des gaz, tels que CH4, H2S 
et NH3, conditions qui contrastent grandement avec les processus biogéochimiques qui 
prévalaient en présence de O2 (Wetzel, 2001 ; Ramade, 2002). 
Le réchauffement climatique par l' augmentation des températures de l' air et 
l'augmentation des événements de précipitations extrêmes pourrait modifier la durée et 
l'intensité de l'hypoxie dans les lacs stratifiés, durant la période estivale (Magnuson 
et al. , 1997). Par exemple, on prévoit pour les régions du nord-est de l'Amérique du 
Nord, une augmentation des épisodes de précipitations intenses favorisant l'érosion et le 
lessivage dans les bassins versants, apportant ainsi de plus grandes quantités de matière 
organique et de nutriments dans les plans d'eau. De plus, une hausse des températures 
pourrait favoriser le prolongement de la période de stratification thermique des couches 
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d'eau. En conséquence, la zone d' hypolimnion hypoxique pourrait apparaître plus tôt au 
printemps et se prolonger plus tard à l' automne (Magnuson et al. , 1997). 
1.3 Conséquences de l'hypoxie sur les organismes lacustres 
Étant donné que la majorité des orgamsmes aquatiques ont besoin d' une 
concentration minimale en O2 pour respirer, il est tout à fait concevable que les zones 
hypoxiques deviennent limitantes et fassent disparaître progressivement les espèces les 
moins tolérantes à ce stress. 
Les zones hypoxiques peuvent potentiellement réduire la densité et la diversité de 
plusieurs espèces d' invertébrés benthiques, et ce, particulièrement lorsqu'elles 
demeurent présentes pendant plusieurs mois (Bazzanti et Seminara, 1985; Bazzanti et 
Seminara 1987; Sarkka, 1993; Popp et Hoagland, 1995; Kolar et al. , 1997; Real et al. , 
2000). Au niveau des communautés de poissons, les zones hypoxiques pourraient 
réduire, entre autres, les sources de nourriture (ex. : invertébrés benthiques) et concentrer 
possiblement les différentes espèces dans un espace restreint. Conséquemment, ces 
pertes d' habitats pourraient potentiellement augmenter les interactions entre les 
prédateurs et les proies et en plus, éliminer les taxons d' eaux froides (Sellers et al., 
1998; Pollock et al. , 2007; Costantini et al., 2008; Jones et al. , 2008). À plus long terme, 
il en va de la survie de certaines populations de poissons plus sensibles aux zones 
hypoxiques (Pollock et al. , 2007). 
D'un point de vue écosystémique, des études récentes suggèrent la possibilité 
d'une altération des transferts d' énergie qui circulent normalement au sein des réseaux 
trophiques si les conditions d'hypoxie s' intensifient (Lake et al. , 2000; Pollock et al. , 
2007). En effet, une perte de diversité fonctionnelle au niveau des espèces piscicoles 
pourrait modifier les flux de carbones (Taylor et al., 2006), les cycles de nutriments 
(Vanni, 2002; McIntyre et al., 2007), raccourcir les chaînes alimentaires (Post, 2002a) et 
ainsi déstabiliser les réseaux trophiques lacustres (Lake et al. , 2000; Moore et al. , 2004; 
Rooney et al. , 2006). Par ailleurs, lorsque les poissons sont confinés à ces zones 
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hypoxiques, ils peuvent être affectés au niveau physiologique. Ce sont habituellement 
des valeurs seuils mini~ums d'0 2 situées entre 5 et 6 mg · L· I qui sont généralement 
requises pour maintenir la plupart des poissons sportifs en Amérique du Nord 
(Doudoroff et Shumway, 1970; Davis, 1976; Weiner, 2000). Toutefois, il faut savoir que 
le seuil minimal d ' oxygène peut varier largement entre les espèces (Doudoroff et 
Shumway, 1970; Davis, 1976). Les conditions hypoxiques vont donc différer selon les 
organismes visés, mais des concentrations sous 3 mg · LoI O2 sont souvent mentionnées 
dans la littérature, comme étant le seuil où débutent les effets physiologiques 
dommageables (Zhou et al. , 2001 ; Cooper et al. , 2002; Timmerman et Chapman, 2004; 
Wu et al. , 2003 ; Kovecses et al., 2005 ; Martinez et al. , 2006). C'est le temps 
d' exposition aux conditions hypoxiques qui semble avoir le plus d'effet sur le type de 
réponse physiologique (Hugues, 1981). Par exemple, si un poisson doit demeurer 
longtemps en condition hypoxique, il devra s'adapter par le développement d 'un nouvel 
équilibre métabolique (Hugues, 1981). Mais, il y a un coût métabolique à ce nouvel 
équilibre. Ce poisson devra payer une dette en O2 lorsqu' il retournera en condition 
normoxique (Hugues, 1981). Lorsque 1' 0 2 ne peut être fourni en concentration 
suffisante, le poisson aura tendance à abaisser ses dépenses énergétiques (Hugues, 1981 ; 
Cooper et al. , 2002). À long terme, les processus de conservation d ' énergie impliqueront 
une altération de la croissance (Zhou et al. , 2001; Kovecses et al. , 2005 ; Martinez et al. , 
2006), du développement (Timmerman et Chapman, 2004) et de la reproduction (Wu 
et al. , 2003). Par contre en milieu naturel, les poissons qui sont des organismes mobiles 
auront généralement la possibilité de fuir ces zones faibles en 0 2. Advenant cela, il est 
tout à fait concevable que les zones hypoxiques restreignent les communautés de 
poissons dans les habitats oxiques, au détriment du potentiel alimentaire ou de refuge 
qu'offre habituellement tout l'espace habitable du lac. 
1.4 Notions de réseau trophique lacustre 
En limnologie, on distingue habituellement quatre zones d'habitat qui sont reliées 
par des chaînes alimentaires basées sur des ressources distinctes, soient celles 
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npanennes, littorales, pélagiques, et profondes (Fig. 1.2), (Schindler et Scheuerell, 
2002). 
Figure 1.2 Schéma d'un lac stratifié des régions tempérées incluant les organismes et 
leurs différentes interactions reliant les différentes chaînes alimentaires 
(Source: Schindler et Scheuerell, 2002). 
Les réseaux trophiques se définissent par un ensemble de liens qui relient les 
différents organismes entre eux dans un écosystème. C'est l'énergie lumineuse du soleil 
qui sert d'énergie de base aux différents organismes autotrophes (ex. : macrophytes et 
phytoplancton) dans les zones d'habitats ripariens, littoraux et pélagiques. Parallèlement, 
en absence de lumière, une. faune diversifiée profite des détritus sédimentaires 
constitués, entre autres, par les organismes morts provenant de tout le réseau trophique 
et qui s' accumule dans la zone profonde des lacs (Wetzel, 2001). 
Par leur mobilité, les orgarusmes sont reliés entre eux à travers différents 
processus de couplages, tels que la prédation, l' ornnivorie et l' excrétion, engendrant des 
interactions entre les différentes chaînes alimentaires (Vadeboncoeur et al. , 2002). 
Par exemple, les poissons qui se nourrissent du benthos vont excréter des nutriments 
(ex. : azote ou phosphore) qui contribuent à soutenir le phytoplancton, lorsque les 
apports allochtones sont bas (Schindler et Scheuerell, 2002) (Fig. 1.2). Par ailleurs, 
plusieurs insectes aquatiques occupent plus d' un habitat durant leurs stades de 
développement, soit à l' état de larve dans les sédiments, de nymphes à travers la colonne 
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d'eau et terrestre rendus à maturité (Hare et Gosselin, 2003; Harper, 2008). Ces insectes 
contribuent donc à alimenter une variété de prédateurs situés dans les différentes chaînes 
alimentaires lacustres (Gratton et Vander Zanden, 2009). 
La zone profonde des lacs peut paraître uniforme et ne contenir qu'une faible 
diversité d'organismes. Cependant, on retrouve dans cette zone des gradients de 
conditions physicochimiques et biologiques à l'interface des sédiments et de l' eau, 
fournissant une variété de niches hétérogènes (Hutchinson, 1993). Ce sont généralement 
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les larves de diptères, telles que celles des chironomidés et des chaoboridés qui 
dominent essentiellement la faune benthique en profondeur des lacs avec des densités 
qui peuvent atteindre plusieurs milliers d' individus par mètre carré (Babler et al. , 2008). 
L'ordre des diptères est de loin le plus important et le plus diversifié en eau douce 
(Babler et al. , 2008; Harper, 2008) (Fig. 1.3). D'autres invertébrés complètent la 
diversité de la faune benthique au fond des lacs, avec entre autres les moules 
spheariidés, les nématodes et les oligochètes qui peuvent être parfois relativement très 
abondants (Wetzel, 2001 ; Babler et al. , 2008). On note cependant qu'en se rapprochant 
de la zone littorale, les larves de diptères sont surpassées par la diversité des autres 
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Proportion des groupes d' invertébrés qui composent le zoobenthos selon 
la profondeur dans des lacs oligotrophes (Source: Babler et al. , 2008). 
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On reconnaît de plus en plus l' importance des chaînes alimentaires benthiques 
comme une composante critique de l' écosystème. Selon plusieurs chercheurs, l' apport 
benthique contribue pour environ 40 % de la production secondaire dans le réseau 
trophique lacustre (Lindegaard, 1994; James et al. , 1998; Covich et al. , 1999; Babler 
et al., 2008). D'une manière générale, les organismes du zoobenthos remplissent 
plusieurs rôles essentiels aux réseaux trophiques lacustres, par exemple en accélérant la 
décomposition des détritus (Covich et al., 1999). En plus, les invertébrés benthiques 
vont contribuer au cycle des nutriments par leurs processus d'excrétion et de 
bioturbation dans les sédiments (Covich et al. , 1999). Par ailleurs, les invertébrés 
benthiques peuvent constituer des proies préférentielles pour plusieurs espèces de 
poissons (Fig. 1.4). La prédation des poissons sur les communautés de zooplancton 
pourrait être plus importante advenant une baisse de densité des invertébrés benthiques 
dans la zone profonde des lacs en présence d'hypoxie (Schindler et Scheuerell, 2002). 
Donc, le fait de considérer séparément les différentes sources alimentaires et d'en 
exclure la faune benthique de la zone profonde de lacs pourrait contribuer à fausser la 
perception de la provenance de la productivité dans les réseaux trophiques lacustres 
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Contribution (%) des proies benthiques à la diète de différentes espèces 
de poissons selon la proportion des lacs (Source: Schindler et Scheuerell, 
2002). 
1.5 Composition et rôles des détritus dans les écosystèmes lacustres 
Il faut considérer qu'en présence de production pnmaIre autotrophe, il y a 
généralement un système détritique qui y est associé (Barbeault, 2000). Les détritus sont 
constitués de la matière organique et inorganique et finissent par se déposer sur les 
sédiments, au fond des lacs. La fraction organique est fournie essentiellement par le 
carbone provenant des organismes morts de source allo-autochtones de to,us les niveaux 
trophiques (Wetzel, 1995; Cole et al., 2006), tandis que celle inorganique est fournie 
principalement par l' érosion des sols dans le bassin versant (Wetzel, 2001). 
Les détritus sédimentaires lacustres peuvent être importants d'un point de vue 
nutritif, car ils sont formés en grande partie par des animaux morts et par des sources 
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végétales non consommées (Wetzel, 1995). De plus, les excréments des consommateurs 
peuvent contenir une portion non négligeable de matière nutritive, étant donné que les 
proies assimilées par les prédateurs ne sont jamais totalement digérées (Wetzel, 1995). 
Ainsi, sans la contribution de la voie trophique détritique aux réseaux trophiques, une 
part de l' énergie produite par le réseau trophique ne serait pas recyclée (Wetzel, 1995; 












Figure 1.5 Schéma d'un cycle énergétique lacustre simplifié, incluant la voie 
détritique. 
Les flèches vertes représentent la voie trophique de la production primaire 
végétale. Les flèches brunes indiquent la voie trophique des détritus. Les 
flèches rouges représentent tous les apports autochtones de matière morte 
vers le puits des détritus. Les flèches . bleues illustrent les échanges de 
nutriments (Source: Moore et al., 2004). 
La structure des réseaux trophiques engendre probablement des bénéfices 
importants en stabilisant l' écosystème lacustre. Par exemple, la complexité des liens 
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dans les réseaux trophiques pourrait contribuer à une plus grande stabilité dans 
l'écosystème (Moore et al., 2004; Rooney et al., 2006). Traditionnellement, l'approche 
classique pour étudier les réseaux trophiques lacustres mettait l'accent sur les voies 
trophiques soutenues par la productivité primaire autotrophe littorale et pélagique 
(Moore et al., 2004). Donc, le rôle des détritus qui constituent une composante 
importante de l'écosystème était fréquemment négligé en écologie aquatique (Moore 
et al. , 2004). D'ailleurs, on pense que les détritus pourraient contribuer à maintenir la 
stabilité et à la persistance des populations en plus d'avoir un substantiel impact sur la 
structure trophique et la biodiversité des écosystèmes (Moore et al., 2004; Rooney et al., 
2006). En effet, on définit maintenant deux types de voies trophiques, une voie rapide 
d'échange énergétique soit celle produite par la photosynthèse et celle des détritus qui se 
diffuse d'une façon plus lente (Moore et al. , 2004; Rooney et al., 2006) (Fig. 1.5). Par 
exemple, le phytoplancton est plus facilement assimilable, tandis que les détritus 
contiennent généralement des substances récalcitrantes à la digestion (Moore et al. , 
2004; Rooney et al., 2006). Toutefois, dans plusieurs lacs, la production primaire 
photo synthétique varie généralement selon la disponibilité, la qualité de l'énergie 
lumineuse et la concentration des nutriments, contrairement à celle de source détritique 
qui semble rester plus constante dans le temps et l'espace (Moore et al. , 2004; Rooney 
et al., 2006). Un consommateur pouvant se nourrir à la fois d'une combinaison de proies 
provenant de sources photo synthétiques et de celles détritiques pourrait bénéficier d'une 
plus grande stabilité alimentaire et ainsi lui permettre d'acquérir une position trophique 
plus élevée comparativement aux consommateurs spécialisés qui se nourrissent 
seulement à partir d'une source (Moore et al. , 2004; Rooney et al. , 2006) (Fig. 1.6). 
Il semble que l'énergie des détritus pourrait se propager jusqu'aux mveaux 
trophiques supérieurs. Par exemple, l'analyse isotopique de poissons spécialistes 
benthophages (catostomidae) montre qu' ils peuvent être soutenus jusqu'à 100 % de 
sources de proies de sources détritiques sédimentaires, tandis que le grand brochet Esox 
lucius peut refléter jusqu'à 42 % de son alimentation en provenance de cette source 
(Croisetière et al. , 2009). Un consommateur situé au sommet du réseau trophique 
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pourrait donc acquérir une combinaison de proies de sources autotrophes pélagiques et 
détritiques sédimentaires pour assurer sa croissance. 
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Figure 1.6 Position trophique de consommateurs selon le pourcentage de carbone 
dérivé du phytoplancton (Rooney et al., 2006). 
1.6 Isotopes stables comme outil en limnologie 
Les réseaux trophiques sont difficiles et complexes à étudier sur le terrain. 
Heureusement les chercheurs ont de plus en plus accès à de nouveaux outils tels que les 
isotopes stables dont les méthodes d'analyses ne cessent de se perfectionner. Les 
isotopes stables sont maintenant à la disposition des écologistes qui les utilisent parfois 
comme traceurs trophiques, afin de suivre les cycles biochimiques et résoudre différents 
problèmes environnementaux (Peterson et Fry, 1987). Les isotopes stables sont des 
éléments jumeaux qui contiennent des neutrons en surplus (Fry, 2006). Les isotopes 
stables qui sont les plus utilisés en écologie proviennent d'éléments C, H, 0, N et S, car 
ils constituent les bases du vivant (Fry, 2006; Peterson et Fry, 1987). Une valeur de delta 
(8) s'exprime en partie par millier (%0) et représente la différence de ratio isotopique 
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lourd/léger d'un échantillon sur celui d'un standard reconnu internationalement 
(Peterson et Fry, 1987). Une valeur de delta près de zéro indique que le produit possède 
relativement la même quantité d' isotopes lourds que le standard, une valeur de delta 
supérieure à zéro signifie un enrichissement de l' isotope lourd, tandis qu'une valeur de 
delta inférieure à zéro représente une réduction de l' isotope lourd (Fry, 2006). 
La distribution des isotopes dans les orgarusmes vivants rend possible la 
distinction des différents régimes alimentaires par l' analyse isotopique des tissus de 
l'organisme et de sa diète. Différents processus biochimiques vont influencer la 
composition isotopique d'un organisme tels que le fractionnement et le mélange 
isotopique des sources alimentaires (Fry, 2006; Peterson et Fry, 1987). On explique les 
processus de fractionnement isotopique par le fait que l' isotope lourd diffuse plus 
lentement que l' isotope léger à travers les membranes cellulaires des organismes 
(McCutchan et al. , 2003; Fry, 2006). Notons que certains éléments possèdent des 
isotopes stables qui ont un très faible fractionnement isotopique, ce qui leur donne la 
caractéristique d' être relativement conservateurs entre les différents niveaux trophiques 
(Peterson et Fry, 1987; McCutchan et al. , 2003; Fry, 2006). Les processus de mélange 
vont survenir lorsqu'un consommateur ingère des sources de nourriture possédant des 
ratios isotopiques différents. En général, le consommateur aura une composition 
isotopique reflétant celle du mélange de ces sources de nourriture (Fry, 2006). Par 
exemple, un prédateur situé au sommet de la chaîne alimentaire aura un signal 
isotopique près de la moyenne de ses différentes proies. En théorie, il serait simple de 
considérer le ratio isotopique d'un animal comme étant en équilibre avec celui de sa 
source alimentaire. Mais, en pratique ce n'est pas toujours le cas, car souvent, les 
animaux se déplacent et peuvent modifier leurs comportements alimentaires dans le 
temps. De plus, lorsqu'un animal croît, il renouvelle constamment les tissus qui le 
composent (Hickman et al., 2006). Il faut donc assumer que le taux de renouvellement 
des tissus d'un animal sera inversement proportionnel à sa masse, ce qui représente un 
renouvellement lent pour les muscles, moyen pour le foie et rapide pour le plasma (Fry, 
2006; Perga et Gerdeaux, 2005). Par exemple, le plasma se régénère relativement plus 
vite et reflète plus rapidement un changement isotopique lors d'un changement de diète 
17 
(Fry, 2006; Suring et Wing, 2009). Il faut également considérer que le temps de 
renouvellement isotopique varie selon la taille du poisson, son taux de croissance, ainsi 
que les facteurs qui vont l' affecter, entre autres la température, car c' est un organisme 
ectotherme (Barnes et Jennings, 2007). 
Les isotopes du carbone (Ô 13C) et ceux de l ' azote (Ô 15N) sont probablement les 
traceurs les plus utilisés en écologie aquatique (Fry, 2006). L'isotope lourd du carbone 
(l3C) a une abondance naturelle de 1 sur 99 dans l' atmosphère (Fry, 2006). Le principal 
processus qui le fractionne est la photosynthèse qui varie selon le type de plantes C3 ou 
C4 et dans une moindre mesure, la respiration des organismes (Peterson et Fry, 1987). Le 
ôl3C est donc relativement conservateur entre les différents niveaux trophiques, mis à 
part un léger effet d' enrichissement d' environ 0.5%0 de l' isotope lourd qui peut survenir 
par la respiration (Peterson et Fry, 1987; McCutchan et al., 2003). En lac, le Ôl3C sert 
généralement à discerner la production primaire littorale (périphyton) avec un signal 
enrichi d'environ 7 %0 en moyenne par rapport à la production primaire pélagique 
(phytoplancton) (Hecky et Hesslein, 1995; France, 1995; Vander Zanden et Rasmussen, 
1999; Post, 2002b). Le Ôl3C est donc utile pour estimer l'appartenance trophique 
pélagique ou littorale d' un consommateur dans les écosystèmes aquatiques (Hecky et 
Hesslein, 1995; France, 1995; Vander Zanden et Rasmussen, 1999; Post, 2002b). 
Il est parfois nécessaire de combiner plus d'un isotope dans les études des réseaux 
trophiques (Fry, 2007). Par exemple, la combinaison des isotopes de carbone, d'azote et 
de soufre pourrait fournir des informations complémentaires afin d' améliorer la 
compréhension des impacts anthropiques sur les écosystèmes aquatiques (Fry, 2007). 
Les isotopes du soufre (Ô34S) sont davantage utilisés en écologie marine pour 
distinguer la chaîne alimentaire pélagique autotrophe de la chaîne détritique 
sédimentaire (Peterson et Fry, 1987; Fry, 2006). Les études utilisant le Ô34S en eau douce 
sont peu nombreuses (voir Fry, 1986; Peterson et Fry, 1987; McCutchan et al. , 2003; 
Martin et al., 2008; Croisetière et al. , 2009). Présentant une variabilité moins grande 
qu'en milieu marin, le Ô34S se révèle tout de même prometteur pour discriminer les 
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sources pélagiques de celles des détritus sédimentaires dans les écosystèmes lacustres 
(Croisetière et al., 2009). Cette distinction isotopique prend toute son importance, dans 
la mesure où l' utilisation du Ô13C est souvent inappropriée pour discerner les sources 
pélagiques de celles détritiques, car les valeurs de Ô13C pourraient, dans ce cas, se 
chevaucher (France, 1996; Vander Zanden et Vadeboncoeur, 2002). Le Ô34S est 
relativement conservateur, car il n' y a pratiquement pas de fractionnement entre les 
différents niveaux trophiques (McCutchan et al., 2003; Fry, 2006). 
On assiste depuis quelques années au développement de nouvelles méthodes pour 
interpréter les signatures en isotopes stables. Les valeurs isotopiques ne servent plus 
seulement à décrire un portrait qualitatif de la diète d'un organisme dans l' écosystème, 
étant maintenant utilisées entre autres, dans des modèles quantitatifs de contributions des 
sources de nourriture. Certains de ces modèles se basent sur une méthode d' équilibre des 
masses isotopiques en intégrant les ratios isotopiques des différentes sources de 
nourriture pour estimer la diète d'un consommateur (Phillips et Gregg, 2003; Solomon 
et al. , 2011; Hopkins et Ferguson, 2012). Dans la littérature, plusieurs études utilisent 
ces modèles avec un seul traceur isotopique. Cela fonctionne bien en présence de 
seulement deux sources de nourriture et lorsque l'objectif se limite entre autres à 
quantifier les contributions littorales vs pélagique avec le Ô' 3C (Vander Zanden et 
Vadeboncoeur, 2002; Harrod et Grey, 2006; Vander Zanden et al., 2011). Toutefois, une 
difficulté survient lorsque l'on veut quantifier la contribution de plus de deux sources de 
nourriture avec un seul isotope. Il est alors suggéré d'incorporer au moins un deuxième 
traceur afin de cerner l'intervalle de contribution et d'augmenter le pouvoir 
discriminatoire entre les sources (Phillips et Gregg, 2003). 
1. 7 Conclusion 
Les lacs deviendront des endroits forts recherchés dans les prochaines années en 
raison d'une plus grande demande pour l'utilisation récréative de ces milieux. Même si 
ces écosystèmes évoluent et vieillissent d'une façon naturelle, ils demeurent cependant 
fragiles à l'augmentation des activités anthropiques dans les bassins versants. Pour cette 
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raison, il est primordial de pousser les recherches sur ces écosystèmes, afin de suivre et 
de comprendre comment le réseau trophique lacustre réagira face à ces nombreux 
changements. Certains plans d'eau qui sont sujets à la formation de zones hypoxiques 
constituent des écosystèmes plus sensibles aux impacts anthropiques (ex.: 
développements domiciliaires) (Evans et al. , 1996; Carignan et Steedman, 2000; 
Carignan, 2008) particulièrement dans un contexte de réchauffement climatique 
(Magnuson et al. , 1997). De plus, l' augmentation des zones hypoxiques pourrait 
potentiellement réduire les services rendus par ces écosystèmes. En effet, la qualité de 
l'eau pourrait en être affectée (Liboriussen et al., 2009) ainsi que la biodiversité des 
organismes aquatiques, altérant les liens trophiques entre les organismes (Lake et al., 
2000; Pollock et al. , 2007). Or, dans une optique de biodiversité, il est sûrement 
souhaitable de conserver une hétérogénéité de liens trophiques et de maintenir une 
diversité d'organismes qui les utilisent (Wetzel, 1995; Moore et al. , 2004; Rooney et al. , 
2006). Par exemple, les problèmes d' eutrophisation et d'hypoxie en prenant de 
l'ampleur dans les écosystèmes aquatiques semblent avoir le potentiel d'homogénéiser 
la structure des liens trophiques, déstabilisant et réduisant par le fait même la diversité 
des organismes qu'elles supportent (Wetzel, 1995; Sherwood et al., 2002; Moore et al., 
2004; Rooney et al. , 2006). 
Les sources de nourriture d'origine sédimentaire hypolimnétique ont souvent été 
négligées dans les études portant sur les réseaux trophiques lacustres. Pourtant de plus 
en plus d'études mentionnent l' importance et les nombreux rôles potentiels que les 
détritus peuvent jouer dans les écosystèmes. Dans cette optique, nous présentons dans le 
prochain chapitre, une étude ayant pour objectif d'examiner l' influence de l'hypoxie sur 
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Résumé 
Plusieurs études récentes suggèrent que les prOIes benthiques provenant de 
l'hypolimnion (ex. : larves de chironomidae) se nourrissant de détritus de source allo- ou 
autochtone pourraient constituer une source de nourriture complémentaire pour les 
communautés de poissons. Ces invertébrés se distinguent des autres sources (littorales 
ou pélagiques) par des valeurs de Ôl3C plus négatives, possiblement causées par un lien 
trophique avec la boucle microbienne du recyclage du méthane. L' interprétation du 
réseau trophique par les modèles isotopiques « traditionnels » utilisant deux sources et 
un seul traceur, devient ambiguë, lorsqu'on ajoute une troisième source sans toutefois 
ajouter un traceur supplémentaire. Dans une étude de treize lacs du Bouclier canadien, 
nous montrons que les isotopes du soufre (Ô34S) permettent de distinguer avec succès les 
sources sédimentaires hypolimnétiques de celles pélagiques ou littorales. De plus, les 
résultats du modèle de mélange isotopique à trois sources révèlent une grande variation 
dans l'utilisation des sources sédimentaires hypolimnétiques (0 à 70 %) par les 
communautés de poissons et une grande importance de ces sources dans des lacs 
intensément touchés par l 'hypoxie. 
Mots clés : lacs, poissons, chaînes alimentaires, réseaux trophiques, détritus, sédiments, 
hypoxie, isotopes stables et modèles de mélange isotopique 
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Introduction 
Une grande part de la production pnmaIre engendrée dans les écosystèmes 
lacustres n'est jamais totalement consommée par les organismes de niveaux supérieurs 
(Wetzel, 1995). Cette source de carbone se dépose généralement au fond des plans d'eau 
sous forme de détritus sédimentaire et devient potentiellement disponible comme source 
d'énergie pour la faune benthique profonde des lacs (Wetzel, 1995). La méthanogenèse 
dans les sédiments anoxiques (Rudd et Taylor, 1980) constitue un autre processus par 
laquelle la matière organique sédimentée deviendrait accessible aux réseaux trophiques 
via la consommation de bactéries méthano-oxydantes (Bunn et Boon, 1993) par 
l' entremise de certains invertébrés détritivores (ex. : larves de chironomidea) (Hershey 
et al., 2006; Deines et al. , 2007; Ravinet et al. , 2010; Jones et Grey, 2011). 
Or, peu d'étude s'intéresse au rôle trophique que pourraient accomplir ces 
invertébrés détritivores en profondeur des lacs, par exemple en étant une source de 
nourriture potentielle pour les poissons. La plupart des recherches caractérisant les 
réseaux trophiques lacustres ont porté davantage sur les voies trophiques pélagiques et 
littorales autotrophes (France, 1995; Hecky et Hesslein, 1995; Sabo et al. , 2009; Vander 
Zanden et al., 2011). 
Pourtant, plusieurs chercheurs proposent que les sources sédimentaires pourraient 
être importantes dans les réseaux trophiques (Wetzel, 1995; France, 1996; Lake et al. , 
2000; Schindler et Scheuerell, 2002; Moore et al. , 2004) et suggèrent l' hypothèse que 
cette voie trophique pourrait rehausser la stabilité des écosystèmes et contribuer à 
maintenir leur biodiversité (Rooney et al. , Moore et al. , 2004). 
Par ailleurs, l'utilisation des isotopes stables facilite grandement les études des 
réseaux trophiques. Il est connu qu'en milieu lacustre, le Ôl3C reflète l' appartenance des 
organismes aux chaînes trophiques autotrophes littorales ou pélagiques (France, 1995; 
Hecky et Hesslein, 1995; Vander Zanden et Rasmussen, 1999). Davantage utilisé en 
écologie marine, les isotopes stables du soufre (Ô34S) sont principalement utilisés pour 
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distinguer les orgalllsmes s'alimentant sur les producteurs pnmaIres de ceux 
s'alimentant sur les sources sédimentaires. Par exemple, Fry, (1986) a utilisé le 834S 
pour examiner le lien entre le bactérioplancton de l 'hypolimnion hypoxique avec les 
niveaux trophiques supérieurs. Grey et Deines (2005) et Martin et al. (2008) ont utilisé · 
ce traceur pour examiner les régimes alimentaires interspécifiques de larves de 
chironomidae situés à différentes profondeurs dans les sédiments. 
Dans une étude récente, Croisetière et al. (2009) proposent l' utilisation des 
isotopes stables du soufre (834S) pour distinguer les sources pélagiques autotrophes de 
celles sédimentaires en eau douce. En utilisant seulement les isotopes du carbone (8 13C), 
cette distinction reste difficile à faire , car les valeurs de 8 I3C des sources pélagiques ont 
tendance à chevaucher celles des sources sédimentaires hypolimnétiques (SR) (France, 
1996; Croisetière et al. (2009). 
Ce sont généralement les valeurs de 8 I3C qui sont souvent utilisées dans des 
modèles de mélange isotopique, afin de relier les sources de nourritures aux 
consommateurs de plus haut niveau trophique (Fry, 2006). Par contre, l'interprétation du 
réseau trophique par un simple modèle isotopique du carbone utilisant deux sources 
(ex. : littorales/pélagiques) peut devenir ambiguë, si l ' on dispose d 'une troisième source 
(ex. : sources sédimentaires hypolimnétiques), car il n'y a pas d'unique solution qui en 
ressort (Phillips et Gregg, 2003). L' ajout du 834S comme deuxième traceur isotopique 
complémentaire dans ce modèle, pourrait potentiellement servir à discerner la 
contribution des sources SR utilisées par les invertébrés situés en profondeur des lacs. 
Par ailleurs, certaines propriétés structurantes de l' écosystème lacustre semblent 
conditionner la contribution des différentes sources de carbone au reste du réseau 
trophique, notamment la morphométrie du plan d'eau (Dolson et al. , 2009) et la 
physicochimie de l ' eau (Vadeboncoeur et al., 2008). Par exemple, certaines études 
suggèrent que les attributs physicochimiques, tel que la transparence de l' eau (Solomon 
et al. , 2011 ; Chandra et al. , 2005) et la hausse des nutriments (Vadeboncoeur et al., 
2003) pourraient influencer la contribution relative des sources littorales et pélagiques 
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envers 'les niveaux trophiques supérieurs. Or, des apports excessifs en nutriments dans 
les écosystèmes aquatiques (Wetzel, 1995; Moore et al., 2004; Rooney et al. , 2006) et la 
présence d'anoxie (Karl son et al. , 2007; Villnas et al. , 2012) pourraient avoir tendance à 
homogénéiser la structure et le fonctionnement de l' écosystème et par conséquent, 
déstabiliser et réduire la diversité des organismes dans le réseau trophique. 
Étant donné que la matière organique détritique tend à se sédimenter au fond des 
plans d'eau, elle sera souvent associée aux zones faibles en oxygène dissous 
(hypoxiques) des lacs (Comett, 1989; Molot et al., 1992). Dans ces conditions 
hypoxiques, les invertébrés détritivores peu mobiles pourraient donc devenir moins 
accessibles aux communautés de poissons (Pihl et al. , 1992; Lake et al., 2000; Pollock 
et al. , 2007). En effet, les zones hypoxiques vont limiter la diversité et l'abondance des 
proies qui s' y trouvent (Bazzanti et Seminara, 1985; Bazzanti et Seminara, 1987; 
Sarkka, 1993; Popp et Hoagland, 1995; Kolar et al. , 1997; Real et al. , 2000). De plus, 
plusieurs espèces de poissons vont fuir ces zones hypoxiques (Kramer, 1987) et s' ils 
doivent s'y rendre pour s'alimenter ou se réfugier des prédateurs, plusieurs études 
expérimentales suggèrent qu' ils pourraient être physiologiquement affectés, selon les 
espèces (Zhou et al. , 2001; Pollock et al. , 2007). À plus long terme, l'abondance et la 
diversité des communautés piscicoles pourraient être réduites, reflétant la disparition de 
taxons moins tolérants à l'hypoxie (Clady, 1977; Nürnberg, 1995a). Il est donc intuitif 
de penser qu'en présence de conditions hypoxiques dans l'hypolirnnion, le lien 
trophique avec les sources SH pourrait être diminué ou absent. 
Dans cette étude, nous examinerons en premier lieu l' applicabilité du 834S et du 
813C pour distinguer les différentes sources de proies (littorales, pélagiques et profondes) 
dans des réseaux trophiques lacustres présentant une stratification thermique. En second 
lieu, nous posons l'hypothèse selon laquelle la présence d'hypoxie pourrait affaiblir la 
contribution des sources SH envers les organismes de niveaux trophiques supérieurs tels 
que les poissons. 
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Matériel et méthodes 
Localisation et caractérisation des lacs 
L'étude s' est déroulée sur 13 lacs dans la région de la Mauricie, de Lanaudière et 
dans les basses Laurentides (Québec, Canada). Ces lacs sont tous localisés sur la rive 
nord du fleuve Saint-Laurent, près de la limite des basses terres du Saint-Laurent et du 
Bouclier canadien (Tableau 1). 
Pour faire la bathymétrie de ces plans d'eau, nous avons utilisé un échosondeur 
GPS Garrnin Gpsmap178C et nous avons extrait les variables morphométriques à l'aide 
de l'application 3d analyst du logiciel ArcGis, (ESRI Institute. 2011). Ensuite, une 
multisonde YSI6600 a été utilisée pour mesurer les descripteurs physicochimiques (pH, 
oxygène dissous, conductivité et température), le long de la colonne d' eau, à chaque 
mètre (Quinlan et al. , 2005) dans quatre stations d'échantillonnages de chacun des plans 
d'eau. Ces stations ont été positionnées dans la fosse de profondeur maximale (Zmax), 
puis à 75 %, à 50 %, à 25 % de Zmax et à un mètre du rivage selon un tracé linéaire 
parallèle au fetch de chaque lac. Les lacs ont été visités à deux périodes, soit du 15 mai 
au 15 juin et du 1er août au 10 septembre 2010. Seul le lac Croche2 diffère, car les 
travaux sur ce lac ne se sont déroulés qu'à une seule période, soit à la fin de septembre 
2010. 
Nous avons défini le seuil d'hypoxie à une concentration inférieure à 3 mg ' L-1 
d'oxygène dissous, cette valeur seuil étant celle où la plupart des poissons commencent 
à être affectés et modifient leurs comportements (Doudoroff et Shumway, 1970; Davis, 
1976; Pollock et al., 2007). Il y a plusieurs façons de caractériser l 'hypoxie en lac. Nous 
utilisons la surface relative d'hypoxie, car cette variable possède l'avantage de tenir 
compte des caractéristiques morphométriques des plans d'eau et se base sur les 
concentrations en oxygène dissous au-dessus des sédiments au fond des lacs (Molot 
et al. , 1992; Nürnberg, 1995 b). Cette variable est calculée selon le ratio de la surface 
des sédiments recouverts par de l' eau hypoxique «3 mg ' L -1 d' oxygène dissous) sur la 
surface totale du lac (Nümberg, 1995 b; Quinlan et al. , 2005; Pollock et al. , 2007). 
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Enfin, de l'eau a été prélevée à un mètre sous la surface dans les stations de profondeurs 
maximales pour déterminer la concentration du phosphore total (PT) et le carbone 
organique dissous (COD) de chaque lac, selon la méthode suggérée par Masson et al. 
(2001). 
Échantillonnages et préparations d 'organismes 
Les invertébrés benthiques résidant à la surface des sédiments de l'hypolimnion 
ont été prélevés à l'aide d'une benne Ekman (0.0225 m2) dans les stations à 75 % et à 
50 % de la profondeur maximale au même moment que les relevés physicochimiques. 
Ces échantillons ont été partiellement nettoyés sur place avec un seau filtre Ekman de 
500 Ilm. Les invertébrés pélagiques (zooplancton) ont été récoltés avec un filet 
Wisconsin d'une ouverture de 15 cm et des mailles de 80 Ilm en faisant plusieurs traits 
verticaux à travers la colonne d'eau à partir du fond vers la surface, dans les stations de 
profondeur maximale. Le filet troubleau a été utilisé pour récolter des invertébrés 
benthiques littoraux dans le premier mètre de profondeur à partir du rivage. Tous les 
échantillons d'invertébrés ont été placés sur de la glace pour le transport, puis mis 
immédiatement au congélateur au retour du terrain. Ces échantillons ont été par la suite 
triés, rincés, identifiés et dénombrés dans le cas des invertébrés benthiques, au 
laboratoire de l'UQTR. 
Les poissons ont été capturés à l'aide d'un filet maillant de 45 m de long par 1.8 m 
de hauteur incluant 7 panneaux de mailles comprises entre 1.3 cm et 7.5 cm et à l'aide 
d'une seine de rivage de 13.5 m par 1.5 m avec des mailles de 1 cm. Les captures ont été 
effectuées essentiellement dans la zone littorale et sublittorale de chacun des lacs dans 
des profondeurs variant entre 1 m et 7 m. Dans la mesure du possible, les pêches ont 
été effectuées dans le même secteur que les stations d'échantillonnages. Entre 3 et 
Il espèces de poissons ont été capturées par lac. Les communautés étaient 
principalement composées (en ordre de fréquence d'occurrence) de perchaudes (Perca 
jlavescens), de crapets (Ambloplites rupestris et Lepomis gibbosus), d'ésocidés (Esox 
masquinongy et Esox lucius) , d' achigans à petite bouche (Micropterus dolomieui), de 
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meuniers noirs (Catostomus commersonnii) , de barbottes brunes (Ameiurus nebulosus), 
de salmonidés (Salve lin us namaycush et Salvelinus fontinalis) et d'espèces non sportives 
de petites tailles littorales et pélagiques (voir annexe A). 
Préparations et analyses isotopiques 
Les échantillons d' invertébrés comportaient plusieurs individus d'un même groupe 
taxonomique, par station d'échantillonnage, par lac. Les différents groupes 
taxonomiques d'invertébrés littoraux étaient principalement composés, en ordre de 
fréquence d'occurrence, de larves de chironomidae, gammaridae et elmidae. Les 
échantillons d'invertébrés récoltés en zone profonde ont été séparés en groupes 
taxonomiques distincts, soit les larves de chironomidae et celles des chaoboridae. Les 
échantillons . de zooplancton étaient composés principalement d'un mélange de 
cladocères, essentiellement des daphnidae, bosminidae, et de copépodes. Pour les 
analyses isotopiques, nous· avons considéré les tissus provenant des spécimens complets 
de macro-invertébrés, incluant le contenu du tube digestif et intestinal (Jardine et al., 
2006). Pour les analyses isotopiques des poissons, un échantillon de muscle blanc a été 
prélevé dans la région dorsale. Seuls les poissons de tailles adultes ont été considérés 
pour cette étude. Tous les échantillons ont été séchés dans une étuve à 60 oC durant au 
moins 48 heures, puis ont été réduits en poudre avec un pilon. 
Les ratios isotopiques sont reportés comme étant (1) : 
8x=[ (RéchantilloniRstandard) -1] -103 (1) 
Où le 8x représente dans cette étude 813C ou 834S. 
R représente le ratio des isotopes 13C/12C et 34S ;32S. 
Les mesures isotopiques ont été effectuées par le laboratoire Iso-Analytical Ltd 
(Sandbach, UK) avec un spectromètre de masse (ANCA-GSL/20-20, Europa Scientific, · 
Crewe, UK) (www.iso-analytical.com). Les standards isotopiques du carbone étaient le 
sucre de betteraves et la canne à sucre calibrés avec le Vienna Peedee Belemnite 
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(VPDB). Les standards isotopiques du soufre étaient le BaS04 et des tissus de baleine 
« Whale Baleen» calibrés avec le Canyon Diablo Troilite (CDT). Les écarts types 
moyens des duplicata (15 % du total d ' échantillons) étaient de ±OA %0 pour le Ô34S et de 
±0.1 %0 pour le ô13c. Un tableau incluant les moyennes et écarts types des ratios 
isotopiques des différents groupes d ' invertébrés et de poissons est fourni en annexe A. 
Modèles et approches statistiques 
Afin de définir la proportion des sources de proies pour soutenir les poissons, 
deux modèles isotopiques ont été utilisés à des fins comparatives. Le premier est un 
modèle simple utilisant un seul isotope (ex. : Ô I3C) et a servi à calculer la contribution 
d'une source à la fois , indépendamment des autres (Fry, 2006) : 
(2) 
Oùfi est la fraction de carbone de provenance littorale qui contribue à un consommateur. 
Ensuite, pour quantifier la contribution provenant de trois sources, le modèle à 
trois sources intégrant les moyennes de Ô34S et de Ôl3C d' invertébrés comme sources 
littorales, pélagiques et sédimentaires hypolimnétiques et celles des poissons comme 
mixture a été utilisé à l'aide du logiciel IsoSource (Phillips et Gregg, 2003; Phillips 
et al. , 2005) (3). 
ÔX" = (<1>1 " 1) ÔXI" 1 + (<1> '1 " ) ôx "1" + (<1>d " "" ) Ôx "d" " h 1" , " (3) pOisson Ittora Itlora pe agi que " pe aglque etntlque se Imentalre ypo Imnetlque 
Dans cette équation, ôx représente la moyenne isotopique du carbone ou du soufre 
du poisson et des sources d'invertébrés; Phi (<1» représente les proportions de chacune 
des sources d'invertébrés et constitue les valeurs inconnues dans ce modèle. Le logiciel a 
généré une combinaison de proportions de sources d ' invertébrés probables, afin de 
résoudre l' équation et générer un ôx du poisson prédit. Cette valeur prédite est ensuite 
comparée avec celle mesurée. Lorsque la valeur mesurée se rapproche suffisamment de 
celle prédite (tolérance isotopique entre 0.2 %0 et 1 %0, établie par itération croissante), 
cette combinaison de proportions des sources a été considérée comme étant une solution 
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possible (Phillips et Gregg, 2003). Nous considérons que ces moyennes isotopiques 
pourraient inclure une part de la variabilité spatio-temporelle intralacs des sources 
d' invertébrés, car elles proviennent d'au moins deux périodes d'échantillonnages. De 
plus, le muscle blanc des poissons intègre la variation isotopique des sources de proies 
sur une période de quelques mois à un an (Perga et Gerdeaux, 2005). Par ailleurs, le Ù13C 
et le Ù34S présentent l' avantage d'être relativement conservateurs, c'est-à-dire que le 
fractionnement entre les niveaux trophiques est faible (McCutchan et al. , 2003) et ne 
sera donc pas considéré dans ces équations. Le modèle proposé par Phillips et Gregg 
(2003) se base principalement sur une équation de balance de masse isotopique, ce qui 
signifie en d'autres termes que les résultats vont dépendre de la position où se situe la 
valeur isotopique de la population de poisson par rapport à ses différentes sources de 
nourriture. 
Considérant que le logiciel génère un intervalle de contributions des sources 
faisables, nous avons choisi d'interpréter les résultats en utilisant la contribution relative 
médiane (CRM) comme variable de contribution des sources, par population de poisson. 
La médiane est un indicateur de position moins sensible aux valeurs extrêmes. 
Afin de comparer les moyennes isotopiques des groupes d' invertébrés, une 
ANOVA était utilisée à l' aide du logiciel SYSTAT 12 et lorsqu' il y avait au moins un 
groupe qui différait des autres, le test post hoc de Tukey permettait de déceler quel 
groupe différait (Scherrer, 2007). Afin d'examiner si les écarts isotopiques (~13C et 
~34S) entre les sources d'invertébrés (littoraux, pélagiques ou SH) étaient 
significativement supérieurs à l'écart type de chacune de ces sources, le test de 
t-one-sample, avec ajustement Bonferroni était utilisé. Ensuite, les distributions 
isotopiques des larves de chironomidae de la zone SH ont été comparées entre les deux 
périodes d'échantillonnage Guin et août) à l' aide du test de t-two-sample ou du test 
kolmogorov-Smimov lorsque les prémices du test paramétrique n'étaient pas 
rencontrées. Nous avons également effectué des analyses de tendances linéaires soit des 
régressions simples et corrélations de rangs de Spearman pour examiner l' influence de la 
concentration en oxygène dissous au fond des lacs sur les valeurs isotopiques et la 
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densité des larves de chironomidae et pour examiner l' effet de l'hypoxie sur la 
contribution des sources SH. (Scherrer, 2007). Enfin, les résultats de contributions des 
sources pélagiques et littorales à l'aide du modèle utilisant le 8I3C et le 834S et trois 
sources: littorales, pélagiques et SH ont été couplées graphiquement à ceux obtenus par 
le modèle simple du carbone utilisant deux sources : littorales et pélagiques et ensuite 
analysés à l' aide de corrélations de rangs de Spearman (Scherrer, 2007). 
Résultats 
Caractéristiques des plans d 'eau 
Les lacs étaient tous suffisamment profonds pour être stratifiés thermiquement et 
présentaient un gradient d' intensité d 'hypoxie durant la période estivale 2010 
(Tableau 2). Il n'y avait pas de zone hypoxique perceptibles dans les lacs 1 et 2, tandis 
qu'elle s'étendait de 2.6 % à 62.9 % de la surface totale dans les lacs 3 à 13 (Tableau 2). 
Valeurs isotopiques des invertébrés 
Les invertébrés de la zone sédimentaire hypolirnnétique (SH) ont présenté des 
valeurs de 8l3C et de 834S plus faibles que celles des invertébrés pélagiques et littoraux 
(Fig. 1). Pour l' ensemble des lacs, les valeurs moyennes de 8I3C des sources 
d' invertébrés de la zone SH ont été de -37.8 %0 ±4.3 %0, de -30.9 %0 ±3.1 %0 pour 
celles de sources pélagiques, et de -24.4 %0 ±3.6 %0 pour celles de sources littorales. Ces 
trois sources d' invertébrés avaient des valeurs de 8l3C significativement différentes entre 
elles (ANOVA, p<O.OOl; Test de Tukey, p<O.OOl). 
Dans tous les lacs, les valeurs moyennes du 834S des sources SH étaient de 
-0.4 %0 ±2.l %0, de 4.1 %0 ±1.4 %0 pour les sources pélagiques et de 3.5 %0 ±0.9 pour les 
sources littorales. Les valeurs de 834S des sources SH étaient significativement 
différentes de celles des sources littorales et pélagiques (ANOVA, p<0.001; Test de 
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Tukey,p<O.OOl). Par contre, il n'y avait pas de différence significative entre le 034S des 
sources pélagiques et littorales. 
Dans tous les lacs, nous avons observé des écarts (~l3C et ~34S) significatifs entre 
les moyennes isotopiques des sources d'invertébrés qui étaient supérieurs à la variabilité 
interlacs (moyenne d' écarts types de deux sources) (Test de t-one-sample, p<O.OOl) 
(annexe B et C) (Fig. 2a et 2b). Par contre, l' écart isotopique (~34S) entre les sources 
littorales et pélagiques ne montrait pas de tendance et n' était pas supérieur à la 
variabilité interlacs (Test de t, p=0.99; dl=12) (annexe B et C) (Fig.2b). Aucune 
influence significative de l' intensité de l'hypoxie n'a été détectée sur les écarts de ~l3C 
et ~34S (corrélations de rang de Spearman, p>0.05) (Fig. 2a et 2b). 
Influence de l 'oxygène dissous sur les larves de chironomidae de la zone profonde 
Les distributions des valeurs isotopiques des larves de chironomidae formant les 
sources SH étaient similaires entre les périodes de mai et d' août (Test de t; p=0.85 , n=8 
pour le Ol3C et test de Kolmogorov-Smirnov p=0.30, n=14 pour le 034S). Les 
concentrations en oxygène dissous qui prévalaient au-dessus des sédiments et les ratios 
isotopiques (O l3C et le 034S) des larves de chironomidae ont montré une relation linaire 
(Fig. 3a, 3b et 3d) (analyse de régression linéaire, pour le Ol3C en mai: n=8, r2=0.61 , 
F=11.71, p=O.Ol); pour le Ol3C en août: (n=15, r2=0.60, F=20.1 , p=O.OOl); pour 
le 034S en août: (n=27, r2=0.40, F=18.64, p<O.Ol). Les valeurs de Ol3C, 034S et la 
densité des larves de chironomidae étaient réduites ~orsque les concentrations en 
oxygène dissous étaient faibles. Ces valeurs isotopiques réduites observées au mois 
d'août ont également été observées pour ces mêmes lacs en mai, bien que les 
concentrations en oxygène dissous étaient supérieures à 3 mg' L- 1, au-dessus des 
sédiments à cette période de l' année (Fig. 3a et 3c). 
La densité des larves de chironomidae dans les stations profondes demeure 
similaire entre les deux périodes d' échantillonnage, avec en moyenne 728±824 larves/m2 
en mai et 607±742 larves/m2 en août (Test de t, p=0.67) (Fig. 3e et 3f). À l'exception des 
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lacs Il et 12, certaines stations pouvaient compter en mai et en août jusqu'à 
2 500 larves/m2. De plus, des densités supérieures à 1 000 larves/m2 étaient 
fréquemment observées lorsque les concentrations en oxygène dissous étaient 
supérieures à 3mg·L-1 (Fig. 3e et 3f). Malgré le retour des conditions oxiques au fond 
des lacs en mai, plusieurs stations profondes ne contenaient pas de larves de 
chironomidae, à cette période (Fig. 3e et 3f). 
Contribution des sources d 'invertébrés aux communautés de poissons 
Les distributions de ratios isotopiques des communautés de poissons ont montré 
que 5 % des poissons avaient des valeurs de 813C inférieures à celles des sources 
pélagiques et 43 % présentaient des valeurs de 834S inférieures à celles des sources 
d' invertébrés littoraux et pélagiques (voir annexe A). De toutes les espèces, les meuniers 
noirs et les barbottes brunes avaient les valeurs isotopiques (8 13C et 834S) les plus 
faibles, soit un 834S moyen de 2.53 ±1.03 et 2.66 ±1.02 et un 813C moyen de 
-28.98 ±3.61 et -28.12 ±1.93 respectivement (voir annexe A). 
Les résultats du modèle de mélange isotopique utilisant le 813C et le 834S et 
trois sources indiquent que ce sont les invertébrés littoraux qui ont contribué le plus à 
nourrir l 'ensemble des communautés de poissons avec une contribution relative médiane 
(CRM) à 0.67 ±0.30, suivi d'une CRM d' invertébrés pélagiques à 0.25 ±0.28 et d'une 
CRM d' invertébrés de la zone SH à 0.07 ±0.12 (Fig.4a, 4b et 4c). Au niveau des 
populations de poissons dans tous les lacs, les ésocidés, les perchaudes et les poissons-
proies littoraux ont obtenu des CRM d' invertébrés littoraux les plus élevées, soit 
supérieure à 0.89 et seuls les salmonidés ont une CRM d' invertébrés pélagiques plus 
élevées que celles provenant d'invertébrés littoraux (Fig. 4a et 4b). En ce qui concerne la 
contribution des sources SH, ce sont les populations de meuniers noirs · qui ont utilisé le 
plus cette source avec une CRM de 0.18, ce qui surpasse leur CRM pélagique située à 
0.08 (Fig. 4c). 
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Intensité d 'hypoxie et contribution des sources sédimentaires hypolimnétiques 
L' intensité de l'hypoxie semble avoir un effet légèrement positif sur la 
contribution des sources SB à travers l'ensemble des communautés de poissons 
(corrélation de Spearman: rs=0.55 ; n=13 ; p<0.05) (Fig. 5). Toutefois, cette tendance 
n' apparaît pas lorsqu'on observe cette relation à une échelle plus fine, soit au niveau des 
différentes populations à l' intérieur de chaque lac (Fig. 6). Néanmoins, on remarque 
dans ce dernier résultat une grande variation dans l'utilisation des sources SB entre les 
populations d'une même espèce entre les différents lacs (Fig. 6). Par exemple, les 
populations de meuniers noirs démontrent des CRM des sources SB variant entre 0 et 
0.71 , selon les lacs (Fig. 6). 
Analyse comparative de modèles de mélange isotopique 
Afin de confronter les résultats de contribution des sources littorales et pélagiques, 
nous avons utilisé nos résultats de ratios isotopiques avec deux types de modèles de 
mélange isotopique. 
Les contributions des sources littorales étaient relativement bien corrélées entre les 
deux modèles (Fig. 7a et 7b) (rs=0.82, n=56, p <0.001). 
La corrélation des sources pélagiques entre les deux modèles est relativement 
faible, quoique significative (rs=0.58 , n=56, p <0.001). Toutefois, les contributions 
estimées des sources pélagiques avec le modèle à un seul isotope (Ô l3C) étaient 
significativement plus élevées de 20 % que celles obtenues par le modèle à deux 
isotopes (ô l3C et Ô34S) et trois sources (Test de t, p <O.OOl) (Fig. 7a). 
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Discussion 
Vartabilité des valeurs isotopiques entre les sources d 'invertébrés 
Pour tous les lacs, les valeurs isotopiques d' invertébrés de sources sédimentaires 
hypolimnétiques (SH) étaient relativement faibles par rapport à celles des sources 
littorales et pélagiques (Fig. 1). Des valeurs isotopiques réduites caractérisant les larves 
de chironomidae dans les sédiments en profondeur des lacs ont déjà été observées dans 
d'autres études, pour le Ù13C (Vander Zanden et Rasmussen, 1999; Hershey et al. , 2006; 
Harrod et Grey, 2006; Deines et al. , 2007; Ravinet et al. , 2010) et pour le Ù34S (Fry, 
1986; Grey et Deines, 2005; Martin et al., 2008; Croisetière et al., 2009). Ces faibles 
ratios isotopiques suggèrent que ces invertébrés pourraient être soutenus en grande partie 
par une source de matière organique dont la composition isotopique diffère de celles des 
sources littorales et pélagiques. On connaît encore peu les mécanismes exacts qui 
mènent à ces différenciations isotopiques à la base du réseau trophique lacustre, mais on 
mentionne souvent le rôle des conditions biochimiques réductrices qui prévalent à 
l' interface sédiments/eaux anoxiques au fond des lacs comme explication plausible 
(Canfield,2001). 
Écarts isotopiques entre les sources d 'invertébrés 
Les écarts isotopiques (~I3C) entre les sources SH et celles pélagiques étaient 
relativement faibles dans certains lacs (Fig. 2a) rendant plus difficile la détermination de 
la contribution des sources avec seulement le ÙI3C. France (1996) mentionne qu' il est 
parfois difficile de discerner les sources sédimentaires hétérotrophes des sources 
littorales ou pélagiques autotrophes avec le ÙI3C, car dans certains cas, il y a possibilité 
de chevauchement des valeurs isotopiques. Cela pourrait survenir entre autres, 
lorsqu'une couche fraîchement sédimentée de biomasse algale est consommée par les 
organismes benthiques en zone profonde. D'ailleurs, Vander Zanden et Vadeboncoeur 
(2002) et Croisetière et al. (2009) mentionnent à ce sujet qu' il est parfois difficile de 
distinguer la contribution des sources sédimentaires (hypolimnétiques) de celles 
pélagiques avec seulement l' analyse du Ù I3C. 
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L'ajout d'un traceur supplémentaire, tel que le Ù34S, a permis d'augmenter le 
pouvoir discriminant entre les sources sédimentaires (hypolimnétiques) et pélagiques 
(Croisetière et al., 2009). En effet, nous avons observé systématiquement des écarts 
isotopiques du Ù34S entre les sources sédimentaires (hypolimnétiques) et pélagiques dans 
tous les lacs (Fig. 2a) qui se comparent à ceux trouvés par Croisetière et al. (2009), Fry 
(1986) et Nriagu et Soon (1985). Les écarts de Ù34S entre les sources littorales et 
pélagiques demeurent toutefois moins importants que ceux du Ù l3C qui ont été souvent 
observés dans d'autres lacs. En effet, des valeurs distinctes de Ùl3C entre les sources 
littorales et pélagiques sont fréquemment observées dans les écosystèmes aquatiques 
permettant généralement une distinction des sources littorales et pélagiques (France, 
1995; Hecky et Hesslein, 1995). 
Oxygène dissous et valeurs isotopiques des sources sédimentaires hypolimnétiques 
Les valeurs isotopiques du Ùl3C et du Ù34S des larves de chironomidae liés aux 
sources SH ont présenté une relation positive avec les concentrations en oxygène dissous 
(Fig. 3a, 3b et 3c). Cette relation positive entre les concentrations en oxygène dissous et 
le Ùl3C des larves de chironomidae a déjà été remarquée dans d'autres études (Deines et 
Grey, 2007; Jones et al., 2008). Par exemple, une compilation de valeurs de Ùl3C de 
larves de chironomidae provenant de 87 lacs de l'Arctique à l'Équateur mis en relation 
avec l'oxygène dissous montrent également une relation positive (Jones et al., 2008). Il 
semble que les larves de chironomidae pourraient, en s'alimentant de bactéries méthano-
oxydantes, incorporer les très faibles valeurs de Ùl3C du méthane et offrir ainsi une porte 
d'entrée pour cette source de carbone, aux réseaux trophiques lacustres (Hershey et al. , 
2006; Ravinet et al., 2010; Jones et Grey, 2011). Concernant l'influence probable de 
l'oxygène dissous sur le Ù34S, des chercheurs ont souligné cette particularité, notamment 
Fry, (1986) qui s'est servi du Ù34S pour examiner la contribution trophique du 
bactérioplancton de l 'hypolimnion hypoxique comme source de carbone potentielle pour 
les niveaux trophiques supérieurs. De plus, Grey et Deines (2005) et Martin et al. 
(2008) ont également utilisé le · Ù34S pour discerner les régimes alimentaires de 
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différentes espèces de larves de chironomus sp. qui ont présenté des valeurs reflétant la 
distribution verticale des niches écologiques interspécifiques dans les sédiments. 
Contribution des sources d 'invertébrés pour soutenir les populations de poissons 
Certaines populations de poissons avaient des ratios isotopiques (Ô I3C et Ô34S) 
relativement plus faibles qui étaient même quelques fois inférieures à ceux des sources 
d'invertébrés pélagiques (voir annexe A), suggérant l'incorporation d'une source de 
proies avec des ratios isotopiques réduits tels que ceux des sources SH. À l'aide du 
modèle de mélange isotopique, nous montrons que les sources SH, avec des 
contributions s' étendant de 0 à 0.71 , peuvent varier grandement entre les populations de 
poissons de ces différents lacs (fig. 6). En utilisant un modèle à deux sources et le Ô34S, 
Croisetière et al. (2009) ont également montré que le meunier noir et les ésocidés 
pouvaient avoir une contribution relative de sources sédimentaires variant entre 26 à 
100 % et 0 à 42 %, respectivement selon les lacs. Par contre, leurs résultats ne faisaient 
pas de distinction entre les sources sédimentaires littorales et celles hypolimnétiques. 
Dans notre étude, ce sont également les meuniers noirs qui ont été le plus soutenus par 
des proies de sources SH avec une CRM de 0.18. En effet, cette espèce se spécialise 
dans la consommation des proies benthiques et affectionne particulièrement la zone 
sublittorale des lacs (Scott et Crossman, 1974; Logan et al. , 1991). À l'aide d'un modèle 
de mélange isotopique du carbone à deux sources, Ravinet et al. (2010) ont également 
trouvé un résultat similaire avec la grémille (Gymnocephalus cernuus) qui avait une 
contribution de source sédimentaire à 17 %. Or, ce poisson est reconnu comme étant un 
spécialiste benthophage se nourrissant principalement de larves de chironomidae en 
profondeur des lacs (Scott et Crossman, 1974; Logan et al., 1991). La prédation de 
proies de sources SH pourrait donc suggérer un certain degré de spécialisation de la part 
du poisson (Vander Zanden et Vadeboncoeur, 2002). 
Il est possible que la grande variabilité de patron de contribution des sources, pour 
un même groupe taxonomique entre les différents lacs (Fig. 6), reflète les fluctuations de 
l'abondance des proies qui dépend notamment des changements dans la productivité 
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primaire autotrophe (Moore et al., 2004; Solomon et al. , 2011). À ce sujet, plusieurs 
chercheurs suggèrent que la contribution des sources SH pourrait avoir un effet 
stabilisant dans le réseau trophique lacustre étant donné qu'elle est probablement moins 
soumise aux variations spatio-temporelles des sources photo synthétiques qui dépendent, 
entre autres, de l' accessibilité et de la qualité de l'énergie lumineuse et des nutriments 
(Wetzel, 1995; Moore et al. , 2004; Rooney et al. , 2006). 
Rôle de l 'hypoxie sur la contribution des sources sédimentaires hypolimnétiques 
Nous avions prédit que la contribution des sources SH pourrait être influencée 
négativement par l' intensité de l' hypoxie, car les zones hypoxiques sont généralement 
évitées par la plupart des espèces de poissons (Kramer, 1997) et affectent l' abondance et 
la diversité de plusieurs invertébrés benthiques (Bazzanti et Seminara, 1985; Bazzanti et 
Seminara, 1987; Stirkka, 1993; Popp et Hoagland, 1995; Kolar et al. , 1997; Real et al. , 
2000). Dans notre étude, nous observons également une diminution de la densité des 
larves de chironomidae ou l'absence de celles-ci dans plusieurs stations en présence 
d'hypoxie (Fig. 3e et Fig. 3f). Pourtant, l' ensemble de nos résultats suggère que la 
contribution des sources SH a été légèrement plus importante dans les lacs davantage 
touchés par l'hypoxie (Fig. 5). Différentes hypothèses pourraient expliquer ce résultat. 
Selon Jones et Grey (2011) il existe une plus grande probabilité d'ingestion 
d'invertébrés qui ont un signal isotopique réduit par les communautés de poissons 
littoraux quand la surface d'hypoxie s'accroît et se rapproche de la zone littorale. Une 
autre explication pourrait provenir du fait que les larves de chironomidae peuvent 
occuper plus d'une niche écologique dans leur vie. Par exemple, lorsque ces larves 
parviennent à maturité, elles finissent par émerger en masse (Stead et al. , 2005; Harper, 
2008). Selon Harper, (2008), ces émergences peuvent survenir tout au long de l' été, 
selon l'espèce et le climat. Gratton et Vander Zanden, (2009) mentionnent que de 
grandes quantités de biomasse sont ainsi déplacées du fond des lacs vers le milieu 
terrestre. Il est donc possible que des poissons consomment des nymphes de 
chironomidae ayant de faibles ratios isotopiques, lors de périodes d'émergences, sans 
toutefois avoir à se rendre dans la zone hypoxique. En plus, plusieurs lacs avaient des 
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densités nulles de larves dans leurs stations de profondeur maximale en présence 
d'hypoxie sévère (Fig. 3e, 3f), ce qui suggère un déplacement de cette ressource vers les 
zones sublittorales et littorales du lac. Considérant en plus que plusieurs espèces de 
chironomidae ont un stade de vie univoltin (Harper, 2008), il est probable que les 
poissons s' en nourrissent davantage au retour des conditions oxiques apparaissant 
habituellement après la période de brassage saisonnier. De plus, lorsque l 'hypoxie est 
fréquente et intense, elle pourrait avoir un effet négatif sur la diversité des espèces de 
poissons, en sélectionnant davantage les espèces plus tolérantes aux faibles 
concentrations d'oxygène dissous dans ces lacs (Clady, 1977; Nümberg, 1995a). En 
raison de toutes ces possibilités précédemment énoncées, il est probable que l' intensité 
de l'hypoxie ait eu un rôle positif en ce qui a trait à la contribution des sources SH à la 
nourriture des poissons. 
Conclusion 
Le fait d'inclure une source supplémentaire (les sources sédimentaires 
hypolirnnétiques) dans les modèles de mélange isotopiques pourrait améliorer la vision 
du réseau trophique lacustre, qui auparavant, était dépeint d'une façon plutôt binaire 
(littoral/pélagique). En effet, plusieurs études du réseau trophique lacustre présentent des 
patrons de contributions des sources littorales et pélagiques qui résultent du modèle 
isotopique simple du carbone (Vander Zanden et Vadeboncoeur, 2002; Chandra et al. , 
2005; Harrod et Grey, 2006; Doi et al., 2009; Vander Zanden et al. , 2011). La 
considération des sources SH dans les modèles de mélange isotopique devrait permettre 
de raffiner un peu plus la compréhension de la structure et du fonctionnement du réseau 
trophique lacustre. Par exemple, la comparaison des résultats de contribution des sources 
littorales et pélagiques avec le modèle simple du carbone utilisant deux sources et celui 
incorporant en plus les sources SH montre une surestimation de la contribution des 
sources pélagiques pour plusieurs espèces de poissons (Figs. 7a et 7b). Conséquemment, 
cela met en évidence la présence d'une certaine part de sources SH qui se trouvaient 
dissimulées dans les proportions de sources pélagiques lorsqu'on utilise uniquement le 
modèle isotopique simple du carbone littoral/pélagique. Concrètement, mieux définir les 
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patrons de contribution des sources de proies pour soutenir les poissons en incluant les 
sources SH pourrait avoir des implications importantes en écologie fondamentale et en 
écotoxicologie. Par exemple, le fait d' inclure la source SH dans les modèles de mélange 
isotopique à trois sources à l' aide de deux isotopes met en relief trois voies énergétiques 
du carbone dans les réseaux trophiques lacustres, soit celle de la photosynthèse 
. (autotrophe), celle sédimentaire (détritique) mobilisant la matière organique particulaire 
et dissoute et potentiellement celle des bactéries méthanogenèses oxydantes 
(chemautrophe) (Jones et Grey, 2011). D'un point de vue écotoxicologique, les modèles 
conceptuels d'assignation de risques écologiques qui se basent uniquement sur une 
distinction littorale-pélagique pour estimer le flux des contaminants à travers les niveaux 
trophiques devraient éventuellement prendre en considération les sources sédimentaires 
hypolimnétiques. Par exemple, les sédiments peuvent être un puits pour plusieurs 
contaminants d'origines naturelles ou anthropiques et certaines substances toxiques 
pourraient, via l' acquisition des sources SH, se propager dans les réseaux trophiques 
lacustres (Martin et al. , 2008). Or, considérant l' importance et la synergie entre les 
bactéries sulfatoréductrices et méthanogènes dans les processus de méthylation du 
mercure en condition hypoxique dans les milieux lacustres (Compeau et Bartha, 1985), 
les larves de chironomidae de la zone hypolimnétique qui s' alimentent de ces bactéries, 
pourraient occuper un rôle important dans la diffusion de certains contaminants, tels que 
le mercure dans les réseaux trophiques qui autrement seraient demeurés trappés dans les 
sédiments. 
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Tableaux 
Tableau 1. Coordonnées géographiques des lacs à l'étude. 
Lacs no. Latitude Longitude 
(degré, min.) (degré, min.) 
Pinsrouges 1 46°36' 73°07' 
Secondroberge 2 46°47' 72°43' 
Traverse 3 46°50' 72°32' 
Trottier 4 46°46' 72°33' 
Croche1 5 46°49' 72°30' 
Croche2 6 45°59' 74°01' 
Thomas 7 46°23' 73°14' 
Perchaude 8 46°45' 72°33' 
Héroux 9 46°32' 72°53' 
Goulet 10 46°36' 72°57' 
Deschîcots 11 46°48' 72°31' 
Méduse 12 46°47' ' 72°44' 
Dessix 13 46°32' 72°54' 
Tableau 2. Variables morphométriques et physicochimiques des lacs à l'étude. 
Lacs no. Profondeur Surface Volume Secchi Kd DOC PT Surface 
Zmax hypoxique 
(m) (km') (m3) (m) (m-') (mgIL-1} (Jlgrl) (%) 
Pinsrouges 1 23 1.07 9799248 5.3 0.77 7.4 '14.8 0.0 
Secondroberge 2 19 0.60 5535990 3.7 0.81 7.4 26.4 0.0 
Traverse 3 20 0.95 7848015 3.0 0.92 7.8 14.3 2.6 
Trottier 4 27 0.08 432330 4.0 0.56 4.6 15.'1 12.5 
Croche1 5 11 0.21 593814 3.5 0.94 5.4 6:1 14.0 
Croche2 6 12 0.19 877 000 4.5 OTI 4.1 3.8 16.1 
Thomas 7 20 0.48 3110370 5.2 0.54 4.0 9.3 16.3 
Perchaude 8 10 0.18 624225 3.5 0.77 7.6 24.5 25.9 
Héroux 9 22 0.22 823333 3.5 0.97 60 '14.5 26.0 
Goulet 10 32 0.35 3162606 5.6 0.64 5.7 11 .9 32.6 
Deschicots 11 21 0.97 79406'12 1.4 1.55 14.9 46.3 34.0 
Méduse 12 10 0.36 1277 497 2.9 0.82 6.9 15.1 46.9 
Dessix 13 23 0.29 1 393327 2.4 1.32 8.0 18.6 62.9 
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Légende des figures 
Figure 1. Relation entre les moyennes de 834S et de 8I3C d'invertébrés des zones 
sédimentaires hypolirnnétiques ( cercles noirs), pélagiques ( cercles gris) et littorales 
(cercles blancs) dans 13 lacs du Bouclier canadien. Les barres d'erreurs représentent 
l'écart type de la moyenne. 
Figure 2. Écarts (ô) entre les moyennes de ratios isotopiques de sources pélagiques et 
sédimentaires hypolirnnétiques (barre blanche), entre les sources littorales et 
sédimentaires hypolirnnétiques (barre grise) et entre les sources littorales et pélagiques 
(barres pointillées), en a) pour le 8I3C et en b) pour le 834S dans chacun des lacs. Les 
lacs sont numérotés et placés de gauche à droite en ordre croissant de pourcentage de 
surface d'hypoxie (voir Tab. 1). Les barres d'erreurs représentent les écarts types 
moyens des ratios isotopiques d'invertébrés de chacune des sources. 
Figure 3. Influence de la concentration en oxygène dissous (expression logarithmique 
base IOde l'oxygène dissous mesurée à 1 m au-dessus du fond de la station 
d'échantillonnage) sur les ratios isotopiques du 813C des chironomidae des zones 
hypolirnnétiques a) au mois de mai et en b) au mois d'août, et sur les ratios isotopiques 
du 834S des chironomidae des stations profondes c) en mai et d) en août. Densité (log. n. 
individu/m2) des larves de chironomidae de la zone profonde e) en mai et f) en août en 
fonction de la concentration en oxygène dissous. En ordonnée, seule la densité des 
chironomidae est en logarithme + 1 (base 10). Les variables en abscisse sont 
transformées en logarithme + 1 (base 10). Sous l' axe des abscisses, on retrouve l'échelle 
d'oxygène dissous (en mg·L-1). Les astérisques placés sur les symboles en b), d) et f) 
indiquent la présence de valeurs arbitraires discontinues à 0.5 mg-L-1 établies pour les 
mesures en anoxie sévère inférieures 1 mg-L-1• Le nombre entre parenthèses en f) 
indique le nombre de lacs couverts par le même point. 
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Figure 4. Contribution relative des sources médianes a) littorales, b ) pélagiques et 
c) sédimentaires hypolirnnétiques. Les barres d' erreurs représentent les écarts types 
(variabilité interlacs). Le trait pointillé représente la moyenne de contribution de la 
source pour tous les poissons de tous les lacs et la bande grise les écarts types. 
Légende : (Ac): achigans à petites bouches, (Ba) barbottes brunes, (Cr) crapets de 
roches et soleils, (Ppp) poissons-proies pélagiques, (Ppl) poissons-proies littoraux, (Me), 
meuniers noirs, (Pe) perchaudes, (Es) ésocidés (grands brochets et maskinongés), (Sa) 
salmonidés (ombles de fontaine et touladi). 
Figure 5. Contribution des sources sédimentaires hypolirnnétiques médianes de 
populations de poissons dans chacun des lacs en fonction du pourcentage de surface 
touchée par l'hypoxie au mois d' août. Corrélation de Spearman (r5=0.55; n=13 ;p<0.05). 
Figure 6. Contribution des sources sédimentaires hypolirnnétiques selon le pourcentage 
de la surface d'hypoxie pour différents groupes spécifiques de poissons. Légende : 
(cercles noirs) barbottes, (cercles gris) achigans à petites bouches, (cercles blancs) 
crapets de roches ou soleils, (diamants noirs) meuniers noirs, (diamants gris) ésocidés 
(grands brochets et maskinongés), (diamants blancs) perchaudes, et (carrés gris) 
salmonidés (ombles de fontaines et touladi). Chaque point est formé de deux spécimens 
par groupe de "poisson par lac. 
Figure 7. Contribution des sources: 
a) pélagique, selon le modèle de mélange isotopique simple du carbone et deux sources 
(en abscisse) couplés aux résultats du modèle à deux isotopes du soufre et du carbone et 
trois sources (en ordonnée). Corrélations de rangs de Spearman pour les contributions 
pélagiques: r5=0.58 p<O.OOl , n=56. 
b) littorale, selon le modèle de mélange isotopique simple du carbone et deux sources 
(en abscisse) couplés aux résultats du modèle à deux isotopes (soufre et carbone) et trois 
sources (en ordonnée). Corrélation de rangs de Spearman pour les contributions 
littorales: r5=0.82, p<O.OOl , n=56. 
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Légende: (cercles noirs) barbottes, (cercles gris) achigans à petites bouches, (cercles 
blancs) crapets de roches ou soleils, (diamants noirs) meuniers noirs, (diamants gris) 
ésocidés (grands brochets et maskinongés), (diamants blancs) perchaudes, (carrés 
blancs) poissons proies et (carrés gris) salmonidés (ombles de fontaine et touladi). 
Chaque symbole résulte de deux individus par lac, n=56. 
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Figure 7. Langevin et al. 
ANNEXE A 
VALEURS ISOTOPIQUES DES SOURCES D'INVERTÉBRÉS ET 
DES POISSONS 
Lacs Invertébrés et poissons Isotopes (%0) 
sl3e S34S ± S34S 
Croche l (7)1 Littorale -27. 13 3.0 1 5.45 
Pélagique -32.89 2.4 1 1.1 6 
Sédimentaire -38.95 -3. 12 0.00 
Micropterus d%mieui -25.27 3.56 
Lepomis gibbosus -22.08 3.85 3.54 
Perca jlavescens -25. 18 3.94 0.82 
Fondu/us diaphanus -1 9.96 3.52 0.66 
Percina caprodes -28.84 4.29 0.35 
Esox maskinongy -27. 19 3.37 0.55 
Notropis hetero/epis -28.0 1 4. 12 1.34 
Croche2 (5) Littorale -19.73 4.06 0.00 
Pélagique -33.0 1 2.85 1.06 
Sédi mentaire -43.92 -1.1 4 0.00 
fcta/arus nebu/osus -29.24 3.15 0.07 
Lepomis gibbosus -24.44 3.80 0.4 1 
Catostomus commersoni -3 1.51 2.99 0.73 
Semotilus atromacu/atus -28.94 3.45 0.60 
Sa/velinus namaycush -29.26 3.77 1.76 
Phoxinus neogaeus -25.46 4.03 
Deschicots ( 12) Littorale -25.80 1.04 5.31 
Pélagique -30.91 4.83 3.36 
Sédimentaire -43.54 2.08 1.27 
fcta/arus nebu/osus -26.73 3.50 0.03 
Lepomis gibbosus -27.29 4.02 0.58 
Perca jlavescens -25.53 4.86 0.28 
Notropis atherinoides -27.99 4.49 0.23 
Fondu/us diaphanus -26.64 3.2 1 0. 11 
Esox maskinongy -25.3 1 4.0 1 0.51 
Notemigonus cryso/eucas -27.77 3. 18 1.75 
Catostomus commersoni -28.73 2. 19 1.1 6 
Notropis hetero/epis -28.50 3.57 0. 10 
































Lacs Invertébrés et poissons Isotopes (%0) 
Ô13C Ô34S ±Ô34S ±Ô34S 
Dessix (13) Littorale -24.83 3.27 1.47 1.06 
Pélagique -33.46 5.38 0.00 0.00 
Sédimentaire -35.8 1 -3.21 0.00 1.73 
Amplobites rupeslris -28.30 3.65 0.75 0.33 
Salvelinus jonlinalis -29.84 4.32 2.99 0.40 
Perca jlavescens -29.39 3.42 0.29 0.70 
Goulet (9) Littorale -25.38 4.27 8.55 1.80 
Pélagique -35.06 3.08 0.00 1.16 
Sédimentaire -4 1.50 -4.78 0.00 2.08 
Microplerus dolomieui -30.45 2.93 3.74 0.30 
Jclalarus nebuLosus -27.58 3.19 0.97 0.69 
AmpLobites rupeslris -30.70 3.27 0.43 0.04 
Perca jlavescens -25.03 3.39 0.95 1.19 
Caloslomus commersoni -3 1.62 2.10 
Nolropis hudsonius -24.90 4.23 0.17 0.73 
Héroux ( II ) Littorale -25.87 2.24 1.26 0.89 
Pélagique -29.8 1 4.29 0.00 0.00 
Sédimentaire -40.30 0.46 0.00 0.00 
AmbLopliles rupeslris -29.18 3.09 0.06 0.44 
Perca jlavescens -28.41 2.40 1.27 0.55 
Semolilus alromaculatus -28.63 2.59 0.42 0.08 
Méduse (10) Littorale -28.09 5.44 0.00 1. 15 
Pélagique -30.77 5.02 0.08 0.00 
Sédimentaire -38.91 1.47 0.00 0.00 
Microplerus doLomieui -29.42 3.89 1.27 0.39 
AmbLopliles rupeslris -30.49 4.63 1.49 0.18 
Lepomis gibbosus -30. 16 4.30 0.44 0.17 
FonduLus diaphanus -29. 10 4.36 0.66 0.29 
Esox maskinongy -28.36 3.33 0.47 0.15 
Perca jlavescens -28.47 4.70 0.82 0.52 
Caloslomus commersoni -32.70 4. 12 
Perchaude (8) Littorale -22.50 3.27 0.00 0.83 
Pélagique -29.96 3.39 0.00 0.00 
Séd imentaire -38.4 1 -0.85 1.34 1.10 
Microplerus doLomieui -27.62 3. 18 2.78 0.32 
IclaLarus nebuLosus -30.89 0.96 5.21 0.45 
Esox Lucius -26.59 3.28 2. 16 0.10 
AmbLopliles rupeslris -26.57 2.76 0.39 0.20 
Lepomis gibbosus -26.13 3.00 2.06 0. 15 
Notropis alherinoides -29.74 3.56 0.06 0.14 
FunduLus diaphanus -24.84 2.93 1.07 0.17 
Notemigonus CrysoLeucas -30.4 1 3.67 0.44 0.44 
Perca jlavescens -28.34 3.39 0.25 0.30 
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Lacs Invertébrés et poissons Isotopes (%0) 
/) 13c /)34S ±/)34S ±/)34S 
Pinsrouges ( 1) Littorale -2 1.66 2.30 0.08 1.76 
Pélagique -29.20 3.38 0.00 1.83 
Séd i mentai re -31.22 0.76 0.50 2.41 
Mieropterus dolomieui -26.81 3.94 1.05 0.88 
fetalarus nebulosus -26.18 2.51 0.66 0.24 
Catostomus commersoni -28.19 0.75 1.38 0.09 
Notropis heterolepis -27.14 1.70 0.01 0.39 
Perca jlavescens -28.38 2.96 2.10 0.73 
Salvelinus namaycush -30.13 3.99 1.77 1.32 
Second roberge (2) Littorale -27.90 3.62 3.22 0.89 
Pélagique -30.97 3.55 1.49 0.34 
Sédimentaire -31.85 0.82 0.23 1.30 
Ambloplites rupestris -28.40 2.57 
Lepomis gibbosus -27.15 1.70 0.75 0.18 
Fondulus diaphanus -27.34 3.82 1.21 1.04 
Esox maskinongy -26.96 2.83 1.27 0.21 
Notemigonus Crysoleucas -28.46 3.91 0.60 0.00 
Notropis cornutus -27.70 2.59 0.52 0.20 
Notropis heterodon -27.92 3.34 1.33 0.42 
Elheosloma nigrum -26.66 3.26 0.09 0.22 
Perca jlavescens -27.87 3.72 0.09 0.59 
Lepomis gibbosus -27.96 3.22 0.51 0.65 
Notropis atherinoides -26.02 3.80 1.03 0.85 
Fundulus diaphanus -27.01 3.09 0.81 0.11 
Esox maskinongy -25.86 3.81 0.01 0.19 
Notemigonus Crysoleucas -24.81 4.80 0.12 0.01 
Notropis cornutus -27 .04 4.00 0.56 0.29 
Notropis heterodon -27.08 4.00 0.18 0.12 
Etheostoma nigrum -27.53 2.75 0.60 0.08 
Perca jlavescens -25.41 2.98 1.85 1.09 
Phoxinus neogaeus -26.58 3.92 
Trottier (4) Littorale -2l.l1 2.67 2.10 0.63 
Pélagique -24.52 4.05 0.00 0.00 
Sédimentaire -34.16 0.74 0.00 . 0.27 
Ambloplites rupestris -24.60 4.34 0.62 0.07 
Fundulus diaphanus -23.03 4.30 0.47 0.22 
Catostomus commersoni -21.94 2.70 0.91 0.97 
Perca jlavescens -22.27 4.05 0.96 0.91 
Note: 
1 Les numéros entre parenthèses correspondent à l'ordre croissant du gradient d'intensité de l'hypoxie pour 
chacun des lacs 
ANNEXEB 
ÉCARTS ISOTOPIQUES ENTRE LES SOURCES D'INVERTÉBRÉS 
PAR LACS 
A34S (%0) AI3C (%0) 
Lacs b b a c a c 
Pinsrouges 2.6 1.5 -I.I 2.0 9.6 7.5 
Second. rob 2.7 2.8 0.1 0.9 3.9 3.1 
Traverse 2A 2.0 0.0 4.6 5.3 0.7 
Trottier 3.3 1.9 -lA 9.6 13 .1 3A 
Croche 1 5.5 6.1 0.6 6.1 11.8 5.8 
Croche2 4.0 5.2 1.2 10.9 24.2 13.3 
Thomas 2.2 0.3 -1.8 4.3 12.3 8.0 
Perchaude 4.2 4.1 -0.1 8.5 15.9 7.5 
Heroux 3.8 1.8 -2 .0 10.5 14A 3.9 
Goulet 7.9 9.0 1.2 6A 13 .1 9.7 
Deschicots 2.8 2.3 -0.5 12.6 17.7 5.1 
Méduse 3.6 4.0 OA 8.1 10.8 2.7 
Dessix 8.6 6.5 -2.1 2A 11.0 8.6 
moyenne 4.1 3.7 -OA 6.7 12.6 6.1 
écart type 2.0 2.5 1.2 3.7 5.2 3A 
minimum 2.2 0.3 -2.1 0.9 3.9 0.7 
maxImum 8.6 9.0 1.2 12.6 24.2 13.3 
a : Sources pélagiques moins celles sédimentaires hypolirnnétiques 
b : Sources littorales moins celles sédimentaires hypolirnnétiques 
c : Sources littorales moins celles pélagiques 
ANNEXEe 
RÉSUL TA TS DES TESTS D'HYPOTHÈSES ONE-SAMPLE T -TEST 
Différence (sources d'invertébrés) Moyenne Écart Type* Résultat Degré liberté 
L'l34S Pélagique - sédimentaire 4.11 1.23 p<O.OOI 12 
L'l34S Littorale - sédimentaire 3.66 1.13 p<O.OOI 12 
L'l34S Littorale - pélagique -0.42 0.9 p=0.99 12 
L'l1 3C Pélagique - sédimentaire 6.69 1.04 p<O.OOI 12 
L'l13C Littorale - sédimentaire 12.56 2.17 p<O.OOI 12 
L'l 13C Littorale - pélagique 6.10 2.18 p<O.OOI 12 
HO = La moyenne d'écarts isotopiques entre deux sources de proies (pélagiques, sédimentaires ou 
littorales) est inférieure ou égale à la moyenne d'écarts types des ratios isotopiques de ces deux 
sources invertébrés. 
HI = La moyenne d 'écarts isotopiques entre deux sources de proies (pélagiques, sédimentaires ou 
littorales) est supérieure à l'écart type moyen des ratios isotopiques des invertébrés de ces deux 
sources. 
* Écarts types moyens provenant de la distribution de deux sources. 
ANNEXED 
SUPERFICIES, VOLUMES ET CONCENTRATIONS EN OXYGÈNE DISSOUS 
DES LACS DE L'ÉTUDE 
Lacs 
Des pinsrouges $econdroberge Travel'$G Trottier Croche 1 
Profondeur Superficie Volume Oxygène Superficie Volume Oxygène Superficie VOlume Oxygène Superficie Volume OXY9~ne Superficie Volume Oxygène 
m ma m~ mglL m2 ml 
. IllWh .  m~ m' mglL 'm2 m~ mtlJL mi m' mglL 
87181 1020016 7.61 5487.46 SWlS9 9.30 81994 899800 9.38 9.42 72370 171750 9.18 
2 67591< 941236 507860 518366 117054 817'158 9.33 16928 129585 232116 121169 
3 68121 881110 7.75 471624 480758 9.22 41601 140929 9.26 48790 97680 9.14 
.. 62207 815216 437876 44&437 49995 675646 9.30 25924 90756 11744 55302 
5 61112 754036 7 . 77 405727 414217 9,46 U457 627041 9.41 11458 43814 7.60 
6 102376 693971 371154 330440 117549 579972 4.94 5679 60118 1 ~927 32612 2.32 
7 40787 601833 7046 343667 300988 9.20 43038 494819 13.17 5640 21474 0.12 
8 41527 561132 319117 324912 40343 453622 4.43 68(17 44449 4123 16331 0.16 
9 42268 519686 6 . 29 297097 302803 9.26 50403 415110 10.56 3971 12100 0.12 
10 43008 411494 275135 .Z81506 27822 370204 4.25 5339 32734 2102 9075 0.09 
11 43749 434557 6.01 253677 260345 U2 28461 343543 7.82 1880 71.22 0.02 
12 18322 390876 232581 2:39892 39796 318232 4.77 4325 23834 
13 33212 318364 5.83 208899 218040 8.77 41223 271117 3.62 
14 31854 286084 185861 195415 43432: 229'195 4.76 2700 17410 
1S 30497 255148 6 . 45 160254 171650 8.36 55107 185037 0,42 
16 29139 22:5560 132796 145198 29317 137908 4.61 Z301 12991: 
17 27781 197317 5.70 108303 120083 7.41 25629' 110684 0.35 
18 87455 170421 38628 17022 7.27 52202 87124 3.45 1969 9374 
19 21654 85297 4.96 26521 31547 6.06 10960 40838 · 3.21 0.34 
20 1866t 65229 4.41 10566 30163 1.62 2045 5823 
21 31593 48082 4 . 16 0.31 
22 8102 20440 1313 2102 
23 6304 13264 0.29 
24 389 1360 
25 0.21 
26 295 840' 





Cr~he2 Thomas A fa perchaude Héroux Goulet 
Profondeur Superficie Volume Oxygène Superficie Volume Oxygène SuperfIcie Volume Oxygène Superficie Volume Oxygène Superficie Volume Oxygène 
m mZ m" mglt ma m~ mglt m2 m:! mgJt ml m~ mg/L m~ m; mg/L 
1:90000 172228 8.84 41851 4S0338 8.76 42319 15(1736 8.66 35770 204949 8.50 7.73 
2 171344 8.88 71335 4œ.590 8.72 18383 124530 8.60 51722 160475 50592 631744 
3 110311 8.80 27227 345219 9 . 00 16S()3 107595 8.43 57080 114795 8.39 1.99 
" 
107032 8.78 26304 319055 9.19 17162 91392 7.75 153~ 69615 35280 5556.22 
5 Si037 8.79 44122 293843 9 . 12 38789 66701 4.10 1.2636 55756 5.33 8.29 
6 73240 7.56 2797,8 248326 9.44 14850 35165 0.69 11083 44577 59460 482573 
7 90619 6.77 27088 221239 11.17 9818 23938 0.68 7503 34940 1.31 11.82 
8 30575 28816 0.06 34763 195011 8.34 8873 14749 0;69 6405 28070 35450 366589 
9 18731 0.03 41922 152:115 4.89 6310 6969 0.73 6676 22292 1.09 11.17 
10 10745 0.04 53056 114495 3.57 3243 2218 0.23 :mo 16824 42389 289515 
11 4022 10672 73771 3.23 2954 13818 0.27 6.84 
12 3:GO 561 9632 63755 2.59 2988 11029 26635 2258.26 2.31 
13 8593 54779 t94 1167 8~22 0.80 
14 7554 046844 0.86 11Q4 7891 18889 177556 
15 13265 39951 1041 6919 0.88 
16 59aO 21116 979 e007 30650 142116 
17 53:66 21513 917 5153 
18 4814 16459 854 4360 1552:1 82181 
19 4260 1'1954 1359 3624 
20 12:66 2064 62:4ti 59211: 
21 926 995 
22 325 98 10,97 44174 
23 
24 4672 32919 
25 
26 2911 25836 
2.7 
28 2~ 20172 
29 
30 .2808 1574t 
Lac.s 
Deschieols Méduse Des Six 
Profondeur Superficie Volume Oxygè.ne Superficie Volume Oxygène Superficie Volume Oxygène 
m m 2 ml mglL m2 m3 mgJL m2 m3 mgJL 
1 210000 1092380 s.as 86471' 315765 7.53 32621 273770 8.64 
2 200000 811:641 9.1!'1 45784 248812 7.15 33215 240753 8.32 
3 140000 648344 7;86 32089 212438 5;31 690&0 208974 2.12 
4 60000 56&078 1.51 33269 180487 1.68 24254 143650 
5 40000 499333 2.74 36690 144962 0.32 21522 120995 2.57 
6 40000 436916 0'.75 3726B 1009.50 U2 55793 101060 
7 35000 318493 1.38 73396 53599 0'.02 8940 50582 3.63 
8 35000 324422 1.04 11649 8604 0.03 8146 41872 
9 30000 2.74317 0.50 3799 2558 0.00 8554 33344 1.50 
10 30000 228591 0.24 806 316 0,00 3814 2:7244 
11 25000 195594 0.61 3475 23672 0.05 
12 15000 174881 0.61 3136 20431 
13 10000 1582.02 0.34 2330 17788 
14 100110 143240 0.41 2300 15536 
15 800.0 130755 0.34 2544 13308 
16 7000 119081 0.41 140'3 11259 
17 1000 10&542 0'.00 1331 9966 
18 8000 91439 0'.00 1258 8744 
19 10000 71093 OJ'O 1185 7588 
20 14000 46495 fi.OO 1331 6501 
21 150110 7000 0.00 947 5313 
22 &86 4449 
23 &26 3641 
24 
25 
26 
27 
28 
29 
30 
